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Afin de faciliter la filtration, l’eau potable subit généralement un prétraitement chimique. Bien souvent, 
le floculant utilisé dans les installations est un polyacrylamide (PAM), un polymère organique 
synthétique efficace, mais visqueux et colmatant. De plus, le PAM contient une concentration résiduelle 
du monomère, l’acrylamide, qui est susceptible d’être cancérigène pour l’être humain. Son utilisation 
en eau potable est donc réglementée, typiquement en limitant le dosage maximal de PAM applicable 
durant le traitement en fonction de la pureté du produit. Alternativement au PAM, des polymères à base 
d’amidon activée sont disponibles commercialement depuis quelques années. Ces produits ne 
contiennent pas d’acrylamide et possèdent des caractéristiques distinctes du PAM. 
L’objectif principal de ce projet de recherche est de comparer les effets de l’utilisation d’un polymère 
anionique à base d’amidon activé (Hydrex-3842) à ceux d’un polyacrylamide anionique (Hydrex-3551) 
en floculation de l’eau potable sur l’étape de filtration granulaire. Dans le but de déterminer si 
l’utilisation d’un polymère non toxique à base d’amidon permet de réduire le caractère colmatant d’une 
eau coagulée, floculée et décantée et réduire la progression des pertes de charge dans un filtre 
granulaire, des essais ont été menés au Laboratoire CREDEAU de Polytechnique Montréal. Pour 
évaluer les performances des deux floculants, les paramètres suivants ont été retenus : l’indice de 
filtrabilité et le temps de filtration sur une membrane de 0,45 μm de porosité, les pertes de charge à 
travers les filtres, la turbidité à l’eau filtrée, le pH et le compte de particules, l’abattement en carbone 
organique dissous, l’absorbance ultraviolette et la concentration en carbone organique dissous 
biodégradable à l’eau traitée. 
Les résultats des essais de filtrabilité ont démontré que le polymère biosourcé cause moins de colmatage 
que le polyacrylamide ce qui s’est traduit par une réduction de la progression des pertes de charge dans 
un filtre bicouche composé de sable et d’anthracite. Quant à la qualité de l’eau filtrée, en comparaison 
au polyacrylamide, les résultats indiquent que le floculant à base d’amidon n’a pas un impact 
statistiquement différent sur l’abattement de matière organique dans les filtres. La concentration 
moyenne en carbone organique dissous biodégradable à l’eau filtrée est demeurée sous les 0,15 mg C/L 
pour les deux polymères. Par contre, contrairement au PAM, aucune percée de turbidité ou de particules 
n’a été observée avec l’utilisation du polymère biosourcé. Globalement, ce projet a permis de conclure 
que, pour les conditions à l’étude, l’utilisation de polymère à base d’amidon réduisait le taux de 




To facilitate filtration, drinking water generally undergoes a chemical pretreatment. The flocculant 
used in the facilities is often a polyacrylamide (PAM), an effective synthetic organic polymer, but 
also viscous and causes clogging. Furthermore, PAM contains a residual concentration of the 
monomer, acrylamide, which is likely to be carcinogenic to humans. Its use in drinking water is 
therefore regulated, typically by limiting the maximum dosage of PAM applicable during the 
treatment depending on the purity of the product. As an alternative to PAM, activated starch-based 
polymers have been commercially available for some years. These products do not contain 
acrylamide and have distinct characteristics from PAM. 
The main objective of this research project is to compare the effects of the use of an anionic 
polymer based on activated starch (Hydrex-3842) with those of an anionic polyacrylamide 
(Hydrex-3551) for the flocculation of drinking water on the granular filtration step. To determine 
if the use of a non-toxic starch-based polymer reduces the stickiness of a coagulated, flocculated 
and decanted water and reduces head-losses in a granular filter, pilot scale tests were conducted in 
the CREDEAU Laboratory of Polytechnique Montreal. To evaluate the performance of the two 
flocculants, the parameters monitored were: the filterability index and the filtration time through a 
membrane of 0,45 μm porosity, head-loss across filters, turbidity in filtered water, pH, particle 
count, dissolved organic carbon, ultraviolet absorbance and biodegradable dissolved organic 
carbon concentration in filtered water. 
The results of the filterability tests demonstrated that bio-based polymer causes less clogging than 
PAM, which has resulted in a reduction in the progression of head-losses in a bilayer filter 
composed of sand and anthracite. As for the quality of the filtered water, compared to PAM, results 
indicate that the starch-based flocculant does not have a statistically different impact on the organic 
matter removal in the filters. The average concentration of biodegradable dissolved organic carbon 
in filtered water remained below 0,15 mg C/L for both polymers. However, unlike PAM, no 
turbidity or particles breakthrough was observed with the use of the bio-based polymer. Overall, 
this project concluded that, for the conditions evaluated, the use of the starch-based polymer 
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SUVA  Absorbance UV spécifique (L/mg*m) 
t   Temps (s) 
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CHAPITRE 1 INTRODUCTION 
La filtration de l’eau est au cœur du traitement pour la production d’eau potable à l’aide d’une 
filière conventionnelle. Dans le but de faciliter la filtration, un prétraitement chimique, la 
coagulation, est effectué en amont. Cela consiste à injecter un coagulant à l’eau brute pour amorcer 
l’agglomération des particules indésirables responsables de la turbidité et la couleur formant ainsi 
des amas floconneux nommés flocs. Dans le but d’améliorer l’agglomération des particules, un 
aide-coagulant est habituellement injecté à la suite du coagulant. Cette étape porte le nom de 
floculation. Les aides coagulants ou floculants sont des polymères également appelés 
polyélectrolytes puisqu’ils sont solubles dans l’eau et possèdent une charge ionique. Toutefois, il 
arrive que le terme polyélectrolyte soit également utilisé pour désigner des polymères non ioniques 
(Ives, 1978). Les polymères sont utilisés en traitement des eaux potables depuis la fin des années 
1950 (Kawamura, 1976). Ceux-ci participent à produire des flocs de plus grande dimension et plus 
résistants au cisaillement (Dickinson & Eriksson, 1991; Gregory & Barany, 2011; C. R. O'Melia, 
1969). L’ajout d’un floculant permet non seulement de réduire la dose de coagulant utilisée, mais 
également d’atténuer l’impact de fluctuations d’alcalinité et de dureté de l’eau brute, de débits de 
production, ainsi que de réduire le volume de boues produites (Dentel, Bober, Shetty, & Resta, 
1986). À la suite de la floculation, vient la décantation, où les flocs sont séparés de l’eau clarifiée. 
Certaines filières ne sont pas munies d’une étape de décantation et, par conséquent, l’eau coagulée 
et floculée est filtrée (filtration directe). Finalement, l’eau filtrée est désinfectée et ensuite 
distribuée.  
De nos jours, la quasi-totalité des installations nord-américaines de traitement d’eau potable qui 
possèdent une filière conventionnelle utilise des polymères synthétiques comme aide-coagulant. 
Cependant, plusieurs problèmes peuvent survenir dans les filtres en raison de l’utilisation non 
optimale de polymères, tels que la formation de « mud balls », le développement d’une perte de 
charge excessive et un détachement inadéquat des particules lors des rétrolavages. En effet, les 
floculants produisent une eau plus colmatante (B. Bolto & Gregory, 2007; Ives, 1978) qui peut 
induire une perte de charge plus importante sur les filtres qui y sont exposés en excès (Conley, 
1961; Habibian & O'Melia, 1975; C. R. O'Melia, 1974; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). 
Les produits à base de polyacrylamide (PAM) sont courants (B. A. Bolto, 1995; Dencs, Nos, Dencs, 
& Marton, 2004; Fielding, 1999; Ives, 1978). Néanmoins, ces produits constituent la principale 
2 
 
source de contamination de l’eau potable à l’acrylamide. En effet, les polyacrylamides 
commercialisés pour le traitement de l’eau potable sont produits à partir du monomère 
d’acrylamide et en contiennent une concentration résiduelle après la polymérisation (Letterman & 
Pero, 1990; Mallevialle, Bruchet, & Fiessinger, 1984). Malheureusement, l’acrylamide est toxique 
et n’est pas éliminé dans la chaîne de traitement conventionnelle (World Health Organization 
(WHO), 2004). 
Diminuer la dose de PAM ou utiliser un PAM ayant une plus grande pureté permet certainement 
de réduire la concentration d’acrylamide dans l’eau potable, mais il est possible de produire des 
eaux sans acrylamide en ayant recours à un polymère alternatif. De nombreux polysaccharides 
naturels, non toxiques et biodégradables, ont déjà été évalués à cette fin (B. Bolto & Gregory, 
2007). Des polymères biosourcés, sont actuellement sur le marché et font l’objet de remplacement 
potentiel pour le PAM anionique (APAM), notamment, des produits anioniques à base d’amidon 
(Dencs et al., 2004; Gaid & Sauvignet, 2011; Lapointe & Barbeau, 2015, 2016). 
Ce mémoire traite de l’impact de l’utilisation d’un polymère anionique à base d’amidon sur 
l’opération de filtres granulaires. L’objectif de ce projet n’est pas d’évaluer la performance du 
polymère en matière d’efficacité de floculation, mais bien de comparer la répercussion de son 
utilisation par rapport à l’utilisation d’un APAM sur la performance de la filtration granulaire, et 
ce, dans des conditions d’opération optimales et sous-optimales de l’étape de 
floculation/décantation.  
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CHAPITRE 2 REVUE CRITIQUE DE LA LITTÉRATURE 
Le présent projet de recherche porte sur l’étude du colmatage de filtres granulaires utilisés pour la 
production d’eau potable. Cette revue de la littérature est donc scindée en deux volets. Le premier 
volet porte sur les composés colmatants que l’on retrouve dans les eaux de surface et ceux qui sont 
ajoutés lors du traitement de celle-ci. Le second volet présente les concepts de base en filtration 
granulaire ainsi que les mécanismes de colmatages observés lorsque ce procédé est utilisé. 
2.1 Composés colmatants 
D’ordre général, la capacité de production d’une filière conventionnelle de traitement de l’eau 
potable est limitée par l’étape de filtration granulaire en raison du lavage des filtres. Plus 
précisément, à la suite d’une percée de turbidité ou l’atteinte d’une perte de charge dictée par des 
points de consignes, les filtres granulaires sont mis hors service pour être lavés à contre-courant. 
Par conséquent, l’accumulation de matière en suspension induit un colmatage des filtres ce qui se 
répercute en une progression de la perte de charge plus élevée et un cycle de filtration plus court. 
L’eau de surface contient naturellement des composés colmatants, mais le traitement de l’eau 
requiert également l’ajout de produits colmatants pour augmenter l’efficacité de capture des 
colloïdes et des matières en suspension de la décantation et de la filtration.  
2.1.1 Composés d’origine naturelle 
La provenance et la concentration des impuretés contenues dans les eaux de surface, c’est-à-dire la 
matière organique dissoute et colloïdale, les sels dissous et les matières en suspension (B. Bolto & 
Gregory, 2007) varient selon les saisons (Johnsen et al., 1987).  
2.1.1.1 Matière organique 
De manière générale, la couleur de l’eau de surface est imputable à la matière organique (Packham, 
1962). La matière organique naturelle retrouvée dans l’eau de surface peut être composée de 
zooplancton, phytoplancton, bactéries, virus, complexes d’argile, acides humiques, acides 
humiques, protéines, polysaccharides, acides fulviques, acides gras, glucides, acides aminés et dans 
certains cas, d’hydrocarbures (B. Bolto & Gregory, 2007).  
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Selon la taille des particules, la matière organique peut être divisée en trois catégories : la matière 
particulaire, la matière colloïdale et la matière dissoute. D’ordre général, le zooplancton, le 
phytoplancton et la majorité des bactéries font partie de la matière particulaire et la matière dissoute 
est définie comme étant les composés passant à travers un filtre d’une porosité de 0,45 µm. En ce 
qui concerne la matière colloïdale, les critères de classement peuvent varier d’un auteur à l’autre. 
En effet, Thurman (1985) l’identifie aux particules ayant un diamètre généralement compris entre 
1 nm et 0,45 µm ou ayant un poids moléculaire plus grand que 5 000 à 10 000 daltons (Da). D’autres 
auteurs indiquent une limite supérieure de diamètre de 1 µm (American Water Works Association 
(AWWA), 1999; R. Desjardins, 1997; Hiemenz & Rajagopalan, 1997; Ives, 1978; C.R. O'Melia, 
Hahn, & Chen, 1997; Riddick, 1964) et certains auteurs vont jusqu’à inclure les particules ayant 
un diamètre de 10 µm (Amirtharajah, 1988; C. R. O'Melia, 1969; Werner Stumm, 1977). Le tableau 
suivant présente la taille des bactéries, des virus et de deux protozoaires de référence utilisés à des 
fins réglementaires : les oocystes de Cryptosporidium et les kystes de Giardia. 
Tableau 2.1 : Tailles des agents pathogènes retrouvés dans l’eau de surface (Amirtharajah, 1988; 
Emelko, Huck, & Coffey, 2005; Habibian & O'Melia, 1975; Hilmoe & Cleasby, 1986; C.R. 
O'Melia et al., 1997; Riddick, 1964; J.E. Tobiason & O'Melia, 1988) 
Agents pathogènes dans l’eau de surface Taille (µm) 
Virus 0,01 – 0,1 
Bactérie 0,5 - 5 
Oocystes de Cryptosporidium 3 - 6 
Kystes de Giardia 7 - 15 
 
Les acides humiques, les acides fulviques et les humines sont regroupés sous le terme de substances 
humiques. Celles-ci proviennent de la décomposition de la lignine, de glucides et de protéines 
(Hanna, Johnson, Quezada, Wilson, & Lu, 1991) et donnent à l’eau une couleur jaunâtre. Ces 
substances sont des polyélectrolytes anioniques possédant un poids moléculaire généralement 
compris entre 300 et 30 000 Da (Boggs, Livermore, & Seitz, 1985). Les acides fulviques sont 
solubles dans l’eau à tous pH (Jones & Bryan, 1998) et possèdent des poids moléculaires ≤ 2000 
Da. Leur longueur moyenne est 60 nm et leur diamètre moyen est 2 nm (Thurman, 1985). Les 
acides humiques sont solubles dans l’eau à des pH supérieurs à 2 (Jones & Bryan, 1998) et 
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possèdent des poids moléculaires entre 2000 et 5000 Da (Thurman, 1985). Les humines sont 
composées de bitume, d’acides gras et d’acides humiques et sont insolubles dans l’eau à tous pH 
(Domany, Galambos, Vatai, & Bekassy-Molnar, 2002; Jones & Bryan, 1998). En général, la 
concentration de substances humiques dans l’eau de surface est faible (Boggs et al., 1985). Elle est 
de 0,5 à 4 mg C/L pour les lacs et les rivières, mais peut atteindre des valeurs de l’ordre de 10 à 30 
mg C/L dans les eaux de surface colorées. Cela représente de 40 à 60% du carbone organique 
dissous (COD) retrouvé dans les eaux naturelles (Thurman, 1985). Par exemple, la concentration 
de substances humiques mesurée dans des eaux de surface ontariennes (lacs Ontario et Simcoe et 
rivière Otanabee) varie entre 0,99 et 3,24 mg/L (Wray & Andrews, 2014).  
Les protéines et les polysaccharides sont quant à eux regroupés sous le terme de biopolymères. Ils 
peuvent avoir des sites chargés négativement et d’autres chargés positivement. Leur charge nette 
dépend du pH de l’eau (C. R. O'Melia, 1969). Ce sont de grosses molécules possédant des poids 
moléculaires élevés de l’ordre de quelques centaines à plusieurs dizaines de milliers de Da (B. 
Bolto & Gregory, 2007). À titre de référence, une concentration de biopolymères inférieure à 0,5 
mg/L a été mesurée dans des eaux de surface ontariennes (lacs Ontario et Simcoe et rivière 
Otanabee)(Wray & Andrews, 2014). 
Les particules ayant un diamètre supérieur à 1 µm décantent facilement, tandis que celles dont le 
diamètre est inférieur à 1 µm décantent lentement (plusieurs jours à quelques dizaines de milliers 
d’années)(R. Desjardins, 1997). Sans prétraitement chimique, les particules colloïdales peuvent 
traverser des filtres granulaires sans y être retenues (Black, 1948; Lafuma, 1996). En effet, 
l’efficacité de la filtration rapide repose sur le prétraitement chimique (C. R. O'Melia, 1969). Les 
étapes de coagulation et floculation, décrites aux sections 2.1.2.1 et 2.1.2.2 respectivement, sont 
nécessaires pour déstabiliser ces particules et matières dissoutes (p. ex. acides humiques) pour 
ensuite les précipiter sous forme des flocs pour assurer leur rétention dans le lit filtrant.  
La matière organique est généralement hydrophile et thermodynamiquement stable (Yao, 1967a). 
L’intensité de la charge en surface des particules dépend du pH de l’eau (Berrak, 1997; W. Stumm 
& O'Melia, 1968). À pH neutre, la majorité des colloïdes de nature organique possèdent une charge 
électrique négative. La charge négative à leur surface attire fortement les ions positifs en 
suspension dans l’eau. Ces derniers attirent des ions négatifs qui attirent d’autres ions positifs, et 
ainsi de suite. Les ions fortement liés à la particule forment la couche liée ou couche de Stern. Ils 
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se déplacent en suspension avec les colloïdes organiques contrairement aux ions faiblement liés 
qui constituent la couche diffuse de la particule. Cela crée un gradient électrostatique entre la 
surface de la particule et l’environnement qui dépend de la force ionique de la solution. Le potentiel 
électrostatique situé à la limite extérieure de la couche liée des particules hydrophiles se nomme le 
potentiel zêta. Des particules d’une même nature en suspension dans une même solution possèdent 
un potentiel zêta identique. Ainsi, lorsque deux particules de même nature se trouvent près l’une 
de l’autre, elles se repoussent et cette énergie de répulsion augmente avec la diminution de la 
distance qui les sépare. Afin de favoriser l’agglomération des particules hydrophiles, il est donc 
nécessaire d’agir à la surface de la couche liée en diminuant ce potentiel zêta (Berrak, 1997; Black 
& Riddick, 1960; Ives & Gregory, 1966; Yao, 1967a). Cela est le rôle de la coagulation (section 
2.1.2.1). 
La matière organique pose également problème lors de l’étape de la désinfection. À titre d’exemple, 
le chlore réagit avec la matière organique pour former des sous-produits organochlorés tels les 
trihalométhanes (THM) et les acides haloacétiques (AHA). Au Québec, la concentration de THM 
dans l’eau potable est réglementée à 80 µg THM/L (Ministère du développement durable de 
l’environnement et lutte contre les changements climatiques (MDDELCC), 2016) tandis que Santé 
Canada recommande une concentration  inférieure à 100 µg THM/L (Health Canada, 2009). La 
concentration maximale acceptable pour les AHA est de 60 µg/L au Québec (Ministère du 
développement durable de l’environnement et lutte contre les changements climatiques 
(MDDELCC), 2016) alors que Santé Canada recommande une concentration inférieure à  80 µg 
AHA/L (Santé Canada, 2008). Dans un autre ordre d’idée, la désinfection par irradiation aux rayons 
ultraviolets (UV), à une longueur d’onde (λ) de 254 nm, requiert une bonne transmittance pour 
inactiver les micro-organismes pathogènes. La matière organique dissoute restreint la pénétration 
du rayonnement UV. Par conséquent, puisqu’il existe une relation entre l’absorbance et 
transmittance (Équation 2.1), l’absorbance UV de l’affluent de réacteurs UV doit être faible afin 
d’assurer l’efficacité de ce procédé de désinfection.  
Équation 2.1 : 
𝑇𝜆 =  10
−𝐴𝜆 
Où Tλ est la transmittance et Aλ est l’absorbance UV. 
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À titre de référence, une transmittance de 75% est considérée passable, 85% bonne et 95% 
excellente (Ministère du Développement Durable de l’Environnement et des Parcs du Québec 
(MDDEP), 2002). Il est donc important de réduire la concentration de carbone organique dans l’eau 
avant la désinfection.  
La plage mondiale moyenne pour le carbone organique total (COT) est de 2 à 10 mg/L pour les 
lacs et rivières (Thurman, 1985). Aux États-Unis, la concentration moyenne mesurée pour 80 
échantillons d’eau de surface est de 3,47 mg C/L (Symons, 1975). En ce qui concerne la 
concentration de COD dans les eaux de surface, la moyenne mondiale est estimée à 5,75 mg/L 
(Boggs et al., 1985). Au Québec, la plage des valeurs habituelles est de 2,3 à 11,2 mg C/L (5e et 
95e centiles)(Ministère du Développement durable, 2017) avec une moyenne de 2,84 mg C/L pour 
le fleuve Saint-Laurent à Montréal (Hélie & Hillaire-Marcel, 2006). Il existe un paramètre qui 
permet de relier l’absorbance UV (ABS. UV) et la concentration en COD, l’absorbance UV 
spécifique (SUVA) (Équation 2.2). 




) =  
𝐴𝐵𝑆. 𝑈𝑉 (𝑐𝑚−1)







Une SUVA inférieure à 2 L/mg*m indique qu’une grande fraction de la matière est hydrophile non 
humique avec une faible absorbance UV, une faible demande en chlore et un faible potentiel de 
formation de THM. Une SUVA entre 2 et 4 L/mg*m indique que la matière est constituée d’un 
mélange de matière hydrophile non humique et hydrophobe humique avec une absorbance UV 
moyenne, une demande en chlore plus élevée et un potentiel de formation de THM plus élevé. Une 
SUVA supérieure à 4 L/mg*m indique la présence de substance humique aromatique hydrophobe 
associée à une absorbance UV élevée, une demande en chlore élevée et un potentiel élevé de 
formation de THM (USEPA, 2012). 
Le COD pose aussi des problèmes de qualité des eaux distribuées. Précisément, lorsque la 
température est favorable et que la concentration de chlore résiduelle est faible, le carbone 
organique biodégradable devient une source de nutriments pour de nombreuses bactéries. Le 
carbone organique dissous biodégradable (CODB) en réseau n’est pas souhaitable, car en l’absence 
de chlore libre il favorise la croissance bactérienne et détériore la qualité de l’eau (Block, 
Haudidier, Paquin, Miazga, & Lévi, 1993; Lucena, Frias, & Ribas, 1991; Mathieu et al., 1992; 
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Servais, Laurent, Billen, & Gatel, 1995; Servais, Laurent, & Randon, 1995). Une concentration 
maximale acceptable de 0,15 mg C/L a été proposée pour qu’une eau traitée soit considérée 
biologiquement stable et non favorable à la prolifération bactérienne (Servais, Barillier, & Garnier, 
1995; Servais, Laurent, & Randon, 1995). 
2.1.1.2 Matière inorganique 
Les matières en suspension dans les eaux de surface, habituellement retrouvées dans des 
concentrations de l’ordre de 2 à 200 mg/L, contiennent typiquement de 80 à 99% de matière 
inorganique (silice, aluminosilicates et oxydes de fer et manganèse) (B. Bolto & Gregory, 2007). 
Celle-ci est responsable, en partie, de la turbidité de l’eau (Packham, 1962). 
À pH neutre, la matière inorganique est généralement chargée négativement (Ives & Gregory, 
1966; W. Stumm & Morgan, 1970; Yao, 1967a). Par contre, cette charge est fonction de la couche 
de matière organique qui la recouvre en surface de la particule, mais aussi de la salinité et de la 
concentration en cations divalents qui gouvernent la force ionique de l’eau (B. Bolto & Gregory, 
2007). Les particules d’argile sont hydrophobes, thermodynamiquement instables, et ont tendance 
à s’agglomérer dans l’eau (Yao, 1967a). Leur diamètre varie typiquement de 0,2 à 5 µm (Packham, 
1962), mais la plupart possèdent un diamètre plus petit que 1 à 2 µm (W. Stumm & Morgan, 1970). 
Ainsi, certaines décantent facilement, tandis que d’autres font partie de la catégorie des colloïdes. 
Il est important d’éliminer les matières en suspension inorganiques, car des micro-organismes 
pathogènes peuvent s’y adsorber et ainsi être protégés contre la désinfection (B. Bolto & Gregory, 
2007).   
2.1.2 Composés ajoutés lors du traitement de l’eau  
Les composés colmatants ajoutés en amont de la filtration lors du traitement de l’eau sont les 
coagulants et les aides coagulants (aussi nommés floculants).  
2.1.2.1 Coagulants 
La coagulation se produit lorsque les particules dans une suspension sont déstabilisées. Cela se 
produit lorsque les forces attractives de van der Waals sont supérieures aux forces répulsives entre 
les particules. En théorie, il existe quatre moyens pour déstabiliser une suspension et favoriser 
l’agglomération des particules lorsqu’elles entrent en collision, mais seulement trois entrent en jeu 
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lors de la coagulation. Le quatrième moyen sera discuté à la section 2.1.2.2. Le premier mécanisme 
est la compression de la double couche des particules colloïdales organiques. L’ajout d’ions positifs 
à une solution augmente la force ionique de celle-ci, ce qui diminue le potentiel de répulsion des 
particules de charge négative. Le deuxième mécanisme est la neutralisation des charges. 
L’adsorption d’ions positifs en surface des particules colloïdales chargées négativement neutralise 
la force de répulsion entre celles-ci. L’emprisonnement dans un précipité est le troisième 
mécanisme de déstabilisation des particules dans une suspension. Mis à part le type de coagulant 
utilisé, plusieurs facteurs influencent la coagulation soit le pH de l’eau, l’alcalinité, la température, 
la turbidité, la couleur, la concentration en sels dissous, le temps de mélange et l’agitation 
(Dempsey, Ganho, & O'Melia, 1984; Eberhardt, 1964; Hoskin, 1950; Kawamura, 1976). Ainsi, le 
seul moyen de déterminer le dosage optimal de coagulant pour une eau en particulier est de faire 
des essais en laboratoire. La dose de coagulant doit être optimale, car une dose excessive d’ions 
positifs crée l’effet inverse et restabilise la suspension (Berrak, 1997; Black & Riddick, 1960; Ives, 
1978; Ives & Gregory, 1966; C. R. O'Melia, 1969; Yao, 1967b).  
La coagulation est généralement accomplie dans un réacteur agité. Un mouvement rigoureux sur 
une courte période est désiré (Hoskin, 1950). L’agitation uniformise l’adsorption du coagulant sur 
les particules (C. R. O'Melia, 1969). De plus, l’agitation donne un mouvement à l’eau augmentant 
la fréquence et la probabilité des collisions entre les particules améliorant ainsi l’efficacité de la 
coagulation en réduisant le temps requis (Packham, 1962). L’augmentation de la température 
augmente également le mouvement des particules et ainsi la probabilité de collisions entre celles-
ci. En ce qui concerne le temps de mélange requis, il augmente lorsque le nombre de particules à 
coaguler diminue (C. R. O'Melia, 1974). Au début de la coagulation, lorsque les particules sont 
petites, l’agrégation est due au mouvement Brownien, mouvement aléatoire causé par l’énergie 
thermique du liquide (Ives, 1978). Ce phénomène correspond à la floculation péricinétique (C. R. 
O'Melia, 1969, 1974). Celle-ci augmente le diamètre des amas en diminuant le nombre de 
particules. De ce fait, le mouvement Brownien a moins d'impact sur ces dernières (Berrak, 1997). 
Pour les particules ayant un diamètre plus grand qu’environ 1 µm (Duan & Gregory, 2003; Werner 
Stumm, 1977), l’agrégation est majoritairement due à une force externe, le gradient de vitesse de 
l’eau, et on se réfère alors à la floculation orthocinétique (C. R. O'Melia, 1969; W. Stumm & 
Morgan, 1970). Plus le diamètre de l’agrégat devient grand, plus l’énergie de répulsion et l’énergie 
10 
 
d’attraction s’intensifient et l’amas devient stable (Ives, 1978). Ainsi, le processus d’agglomération 
diminue (W. Stumm & Morgan, 1970). 
2.1.2.1.1 Sels métalliques 
Les coagulants les plus utilisés pour le traitement de l’eau potable sont les sels d’aluminium et de 
fer (Duan & Gregory, 2003; Eberhardt, 1964; Ives, 1978; Niquette, Monette, Azzouz, & Hausler, 
2004; C. R. O'Melia, 1969; Santé Canada, 2013). Les plus répandus sont les sulfates d’aluminium 
ou alun (Al2(SO4)3·14H2O), les sulfates ferriques (Fe2(SO4)3·8H2O), les chlorures d’aluminium 
(AlCl3·6H2O) et les chlorures ferriques (FeCl3) (Matilainen, Vepsalainen, & Sillanpaa, 2010). 
Lorsqu’ajoutés à l’eau, les sels d’aluminium ou de fer se dissocient immédiatement. Les ions 
métalliques hydratés s’hydrolysent en cations dont la charge est fonction de la concentration et du 
pH de la solution. L’hydrolyse a pour effets de libérer des ions H+ en solution, ce qui abaisse le pH 
et consomme de l’alcalinité, et diminuer la charge des ions métalliques, ce qui améliore leur 
adsorption en surface des colloïdes (Ives, 1978). Le pH est un facteur qui gouverne l’efficacité de 
la coagulation, puisqu’il dicte la dose de coagulant, la concentration à l’effluent en métaux dissous 
provenant du coagulant de l’étape de décantation et/ou filtration et les mécanismes de 
déstabilisation. Si le pH est favorable, les ions métalliques peuvent former des précipités insolubles, 
des hydroxydes (Al(OH)3 ou Fe(OH)3). Donc, pour obtenir une coagulation optimale, un suivi du 
pH et dans certains cas un ajustement de pH est nécessaire afin d’obtenir les espèces hydrolysées 

























Figure 2.1 : Concentration des espèces hydrolysées de Fe(III) et d’Al(III) en équilibre avec les 
hydroxydes à 25°C à force ionique nulle (tirée de Duan and Gregory (2003)) 
Les sels d’aluminium et de fer sont des choix populaires pour le traitement de l’eau potable 
puisqu’ils sont abordables, efficaces et accessibles. Toutefois, leur efficacité est réduite en eaux 
froides (Boisvert, 1996; Bratby, 1980). En effet, la température joue un rôle important lors de la 
coagulation. Elle influence la solubilité des hydroxydes affectant ainsi le pH et la précipitation. 
Elle a également un impact sur la vitesse de l’hydrolyse des sels métalliques (Duan & Gregory, 
2003). Les anions retrouvés dans l’eau brute modifient également la plage de pH optimale pour la 
coagulation (Berrak, 1997; Duan & Gregory, 2003). Le pH optimal pour précipiter l’aluminium se 
trouve entre 5,5 et 7,2, mais les hydroxydes formés dans cette zone de pH possèdent une charge 
positive plus faible (Packham, 1962). Toutefois, l’alun laisse une concentration résiduelle 
d’aluminium dans l’eau traitée lorsque les conditions physico-chimiques (e.g. pH) ne sont pas 
optimales à la formation d’agrégats (Boisvert, 1996; Matilainen et al., 2010; Nilsson, 1992). À titre 
d’indicateur de performance de la coagulation, Santé Canada recommande une concentration 
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d’aluminium dissous de ≤ 0,1 mg/L pour le traitement conventionnel de l’eau potable et ≤ 0,2 mg/L 
pour la filtration directe (Santé Canada, 2017). Pour assurer une concentration < 0,2 mg/L, le pH 
de l’eau doit se trouver entre 5,4 et 7,4 et entre 5,6 et 7,1 pour obtenir < 0,1 mg/L (Nilsson, 1992). 
En ce qui concerne les sels de fer, ils sont chargés positivement lorsque le pH est inférieur à 8 (Yao, 
1967b). Comme les sels d’aluminium, l’utilisation de sels de fer laisse une concentration résiduelle 
de fer à l’effluent lorsque les conditions physico-chimiques ne sont pas favorables à sa 
précipitation. Santé Canada recommande le respect d’un objectif esthétique de ≤ 0,3 mg Fe/L à 
l’eau traitée (Santé Canada, 2017).  
2.1.2.2 Aides-coagulants 
Les deux principaux mécanismes de déstabilisation d’une suspension qui entrent en jeu lors de la 
floculation sont la neutralisation des charges, décrite précédemment, et le pontage. En effet, les 
polyélectrolytes s’adsorbent sur les surfaces de charge opposée en raison des liaisons 
électrostatiques (Hogg, 1999). Les flocs produits par pontage sont plus résistants au cisaillement et 
plus gros que ceux produits par les autres moyens de déstabilisation (Dickinson & Eriksson, 1991; 
Gregory & Barany, 2011; C. R. O'Melia, 1969).  
Le pontage est le mécanisme prédominant lorsque le polymère est non-ionique ou faiblement 
chargé (Besra, Sengupta, Roy, & Ay, 2002; Hogg, 1999, 2000; Sharma, Dhuldhoya, & Merchant, 
2006). Le terme pontage fait référence aux ponts que créent les molécules de polymère entre les 
particules colloïdales (Berrak, 1997; Birkner & Edzwald, 1969). Le pontage se fait via des liaisons 
hydrogène, mais peut aussi être accompli par des liaisons hydrophobes (Ives, 1978). Les molécules 
de polymères sont longues et contiennent de nombreux sites libres. Les colloïdes peuvent donc être 
adsorbés aux extrémités des molécules de polymère ou dans leurs sites libres. Le pontage se produit 
seulement si les particules possèdent une surface disponible suffisante. Il existe donc un dosage 
optimal en fonction de la surface disponible (C. R. O'Melia, 1969). Il est possible de déterminer 
celui-ci par des essais en laboratoire. Il correspond généralement à la dose requise pour saturer la 
moitié de la surface disponible sur les particules (Besra et al., 2002; Ives, 1978), mais il dépend 
aussi de la conformation des molécules de polymère en solution (Gregory & Barany, 2011). Un 
dosage excessif de floculant peut créer l’inverse de l’effet escompté, c’est-à-dire restabiliser la 
suspension. Lorsque les sites libres de nombreuses molécules de polymère adsorbent la même 
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particule, cela empêche l’adsorption des autres colloïdes en suspension (Birkner & Edzwald, 1969; 
Bratby, 1980; Gregory & Barany, 2011; C. R. O'Melia, 1969, 1974).  
L’efficacité des polymères est reliée à leur charge et leur poids moléculaire (C. R. O'Melia, 1974). 
Ces deux caractéristiques permettent de les catégoriser. Un poids moléculaire de moins de 105 
g/mole est considéré faible, entre 105 et 106, il est considéré moyen ou modéré et au-delà de 106, il 
est considéré comme élevé (B. Bolto & Gregory, 2007). La viscosité des polymères augmente avec 
la longueur de la chaîne (Bratby, 1980). En fait, la viscosité augmente au carré du poids moléculaire 
(Black & Riddick, 1960). Les polymères les plus efficaces pour le pontage sont ceux possédant 
une structure linéaire et un poids moléculaire élevé (Caskey & Primus, 1986; Dickinson & 
Eriksson, 1991; Gregory & Barany, 2011; Hogg, 1999, 2000; Ives, 1978; Sharma et al., 2006). En 
effet, un poids moléculaire plus élevé implique plus de sites où l’adsorption est possible. Ceci 
accélère et augmente l’efficacité de la floculation (Gaid & Sauvignet, 2011). Lorsque des charges 
sont impliquées, les forces d’attraction ou de répulsion dépendent de la taille des particules. Par 
contre, l’interaction des charges est probablement moins importante pour les polymères possédant 
un haut poids moléculaire. Les floculants sont plus efficaces lorsque la suspension a été coagulée 
auparavant, mais il est commun qu’un polymère anionique ayant un poids moléculaire élevé puisse 
s’adsorber à la surface d’une particule chargée négativement (Hogg, 1999).  
La charge ionique des polyélectrolytes peut être exprimée en termes de pourcentage molaire de 
groupements chargés (% mol) ou de milliéquivalents par gramme (meq/g). De manière générale, 
10% mol est considéré faible, 25% mol est une densité de charge moyenne et 50% mol et plus 
correspond à une densité de charge élevée (B. Bolto & Gregory, 2007). La densité de charge des 
floculants sur le marché excède rarement 40% mol (Gaid & Sauvignet, 2011). Les polymères 
utilisés comme aide-coagulant sont typiquement anioniques et faiblement chargés (B. Bolto & 
Gregory, 2007). Il existe une densité de charge optimale pour chaque suspension, puisque la taille 
et la forme des molécules de polyélectrolytes ne dépendent pas que du degré d’ionisation, mais 
également de la force ionique de la solution (Gregory & Barany, 2011; Ives, 1978). Les 
polyélectrolytes anioniques possédant une densité de charge élevée sont plus visqueux. Ils ont une 
conformation plus étendue en raison de la répulsion entre leurs segments ioniques, mais sont 
fortement repoussés par les surfaces négatives (C. R. O'Melia, 1969). L’augmentation de la force 
ionique de la solution par l’ajout de sels cationiques peut augmenter l’efficacité de l’adsorption des 
polymères anioniques sur les particules ayant une charge négative en diminuant la répulsion. Par 
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contre, cela peut diminuer l’efficacité du pontage puisque l’augmentation de la force ionique réduit 
par la même occasion le degré d’expansion tridimensionnel des molécules de polymères (Black, 
Birkner, & Morgan, 1965; Black & Riddick, 1960; Bratby, 1980; Gregory & Barany, 2011; Ives, 
1978).  
Le degré d’agitation et le temps d’agitation sont deux autres facteurs importants lors de la 
floculation. Le temps requis dépend de la vitesse d’agitation (Gregory & Barany, 2011; Hogg, 
1999). Il est à noter que lorsque les flocs produits par pontage se brisent en raison du cisaillement, 
ils ne se reforment pas nécessairement facilement (Gregory & Barany, 2011).  
La majorité des floculants utilisés pour le traitement de l’eau potable sont des polymères 
synthétiques de nature organique. L’utilisation de polyélectrolytes est réglementée, voire interdite 
dans plusieurs pays (Kawamura, 1991; Letterman & Pero, 1990). Au Canada, les installations de 
traitement d’eau potable doivent utiliser des produits conformes à la norme sanitaire NSF/ANSI 
Standard 60 : Drinking Water Treatment Chemicals – Health Effects (NSF/ANSI 60) (Ministère 
du développement durable de l’environnement et lutte contre les changements climatiques 
(MDDELCC), 2016). 
2.1.2.2.1 Polyacrylamide 
Tel que mentionné précédemment, l’usage de PAM et leurs dérivés est fréquent dans un contexte 
nord-américain. Le PAM est un produit non ionique, mais possède des groupements ionisables. 
Généralement, c’est un APAM qui est utilisé pour la floculation dans un contexte de traitement des 
eaux potables. Le APAM (Figure 2.2) peut être synthétisé par polymérisation de l’acrylamide 
suivie d’une hydrolyse partielle ou par copolymérisation de l’acrylamide et de l’acide acrylique (B. 


















Malgré le fait que les polyélectrolytes cationiques soient reconnus comme étant plus néfastes que 
les polyélectrolytes anioniques pour la vie aquatique (Beim & Beim, 1994; Biesinger & Stokes, 
1986; Liber, Weber, & Levesque, 2005), des études démontrent qu’à faible concentration le APAM 
est aussi toxique pour de petits crustacés d’eau douce, les daphnies. La plus faible concentration 
pour laquelle des effets sur la reproduction (LOECr) de l’espèce Ceriodaphnia dubia ont été 
observés est 1,6 mg/L (Weston et al., 2009). Pour l’espèce Moinodaphnia macleayi, une 
concentration inhibant 10% des effets (IC10) de 1 mg C/L de COT a été observée (Harford, Hogan, 
Jones, & van Dam, 2011). Il a également été démontré qu’une concentration de APAM de 1 mg/L 
a un impact néfaste sur la croissance, la fertilité et la reproduction de l’espèce Daphnia magna 
(Acharya, Schulman, & Young, 2010). La toxicité du APAM augmente avec la longueur de la 
chaîne (B. Bolto & Gregory, 2007).  
Aux États-Unis, l’agence de la protection de l’environnement (US EPA) a établi comme objectif 
un niveau maximal de contamination dans l’eau potable de 0 mg d’acrylamide/L. Toutefois, 
lorsqu’un produit à base d’acrylamide est utilisé dans un système de production d’eau potable, la 
teneur en acrylamide ne doit pas excéder une concentration de 0,05% pour une dose de polymère 
de 1 mg/L ou l’équivalent. À cette concentration, la WHO estime que le risque d’excès de cancer 
est de 10-5 (World Health Organization (WHO), 1993). Cela représente un risque d’un sur cent 
mille pour une personne de 70 kg de développer un cancer sur une période de 70 ans si elle ingère 
quotidiennement 2 litres d’eau ayant une concentration en acrylamide de 0,5 µg/L. L’Australie, 
quant à elle, a établi la limite à 0,2 µg/L (Australian Government, National Health and Medical 
Research Council (NHMRC), & Natural Resource Management Ministerial Council (NRMMC), 
2016), tandis que l’Union européenne limite la concentration maximale d’acrylamide dans l’eau 
potable à 0,1 µg/L (Le Conseil de l'Union Européenne, 1998). Les produits certifiés NSF/ANSI 60 
à base de PAM contiennent une concentration résiduelle maximale de 0,05% du monomère 
d’acrylamide. Ainsi, pour la majorité des produits secs de PAM, la concentration maximale 
certifiée est 1 mg/L et peut atteindre 3,5 mg/L pour les émulsions. Toutefois, les doses typiques de 
polyélectrolytes pour le traitement de l’eau potable sont de 0,1 à 0,2 mg/L (B. Bolto & Gregory, 
2007). Dans les procédés Actiflo®, des concentrations jusqu’à 0,5 mg/L (typiquement 0,3 mg/L) 
peuvent être utilisées (Blumenschein, Latker, & Banerjee, 2006).  
Des études ont permis d’identifier l’acrylamide (Figure 2.3) comme étant mutagène, neurotoxique 
et cancérogène pour les rats et les souris (Bull, Robinson, Laurie, et al., 1984; Bull, Robinson, & 
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Stober, 1984; Dentel et al., 1986; Dentel, Gucciardi, Bober, Shetty, & Rasta, 1989; Johnson et al., 
1986; McCollister, Hake, Sadek, & Rowe, 1965; McCollister, Oyen, & Rowe, 1964; Shelby, Cain, 
Hughes, Braden, & Generoso, 1986; Tyl & Friedman, 2003; Tyl et al., 2000; World Health 
Organisation (WHO), 2003) et susceptible d’être cancérigène pour les êtres humains (Rice, 2005). 
Il existe plusieurs méthodes pour mesurer la concentration d’acrylamide dans l’eau. La limite de 





Figure 2.3 : Structure moléculaire du monomère d’acrylamide 
Tableau 2.2 : Exemples de méthodes analytiques de détection de l’acrylamide (World Health 
Organization (WHO), 2011) 
Techniques analytiques Limite de détection 
Chromatographie en phase gazeuse 0,032 μg/L 
Chromatographie liquide à haute performance (HPLC) 0,2 μg/L 
HPLC avec détection aux ultraviolets 10 μg/L 
 
Le plus important précurseur de sous-produits de chloration formés avec le APAM est le monomère 
d’acrylamide (B. Bolto, 2005; Mallevialle et al., 1984). Toutefois, la formation de sous-produits 
de chloration reliée à l’utilisation d’un APAM est négligeable en comparaison à ceux formés en 
raison de la matière organique naturelle retrouvée dans l’eau (B. Bolto, 2005; Fielding, 1999).  
Le PAM est utilisé dans une multitude d’autres secteurs d’activité, notamment, l’épuration d’eaux 
usées domestiques, le traitement d’eaux de procédés industriels (textile, mines, peinture, pâtes et 
papiers, céramique, métaux, plastique, verre, pétrole, etc.), la déshydratation des boues et 
l'électrophorèse sur gel (Biesinger & Stokes, 1986; Shelby et al., 1986). Il est aussi employé en 
agriculture pour augmenter l’infiltration de l’eau et réduire l’érosion du sol à des concentrations 









considéré comme une substance mobile. Ainsi, lorsque la dose de PAM utilisée est élevée ou 
excessive, une concentration non négligeable d’acrylamide peut être rejetée à l’environnement. En 
milieu naturel, comme la plupart des polymères synthétiques, le PAM est très résistant à la 
biodégradation (Wen, Zhang, Chen, Zhao, & Feng, 2012). Il a néanmoins été rapporté que deux 
souches bactériennes retrouvées dans le sol ont dégradé environ 20% du COT d’un milieu de 
culture contenant du PAM sur une période de 27 h (Nakamiya & Kinoshita, 1995) et que certaines 
souches bactériennes retrouvées dans le sol utilisent le PAM comme source d’azote (Kay-
Shoemake, Watwood, Lentz, & Sojka, 1998). 
2.1.2.2.2 Polymères biosourcés 
En raison de l’indisponibilité des polymères organiques synthétiques, de leur coût élevé ou par 
principe de précaution, certains pays ont recours à des produits naturels non toxiques, 
biodégradables et renouvelables pour le traitement de l’eau potable. 
Le chitosane, un polysaccharide cationique dérivé de la chitine (constituant de la carapace des 
crustacés retrouvé également dans le mycélium (Ravi Kumar, 2000)), est utilisé dans plusieurs pays 
(Kawamura, 1991). Des études ont démontré que le chitosane est efficace pour l’abattement de la 
turbidité (Brown & Emelko, 2009; Divakaran & Pillai, 2002; Fabris, Chow, & Drikas, 2010; 
Ndikubwayo, 2007; Vaidya & Bulusu, 1984; Zemmouri, Drouiche, Sayeh, Lounici, & Mameri, 
2012), de la matière organique (B. Bolto, Dixon, Eldridge, & King, 2001; Eikebrokk & Saltnes, 
2002; Roussy, Van Vooren, & Guibal, 2005), et de l’arsenic (Annaduzzaman, Bhattacharya, Ersoz, 
& Lazarova, 2014). L’utilisation du chitosane pour le traitement de l’eau potable n’est cependant 
pas attrayante puisque les techniques d’extraction sont complexes et coûteuses (Rinaudo, 2006; 
Yang, Li, Huang, Yang, & Li, 2016). 
Des études ont également été menées sur les graines de moringa oleifera (Afolabi, Sigwadi, 
Abdulkareem, & Mateescu, 2013; Samia  Al Azharia Jahn, 1988; Samia Al Azharia Jahn & Dirar, 
1979; Folkard & Sutherland, 2002; Muyibi & Okuofu, 1995; Ndabigengesere & Narasiah, 1996; 
Ndabigengesere & Narasiah, 1998; Ndabigengesere, Narasiah, & Talbot, 1995). Celles-ci 
contiennent un polypeptide cationique. La plante pousse principalement en Afrique, en Inde et en 
Indonésie (Coghlan, 1991), mais on la retrouve maintenant un peu partout à travers le monde, 
principalement dans les pays tropicaux (Afolabi et al., 2013). Néanmoins, l’accessibilité des 
semences ainsi que l’extraction et la purification de la substance active semblent poser problème 
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pour permettre son utilisation à grande échelle (Folkard & Sutherland, 2002; Ndabigengesere, 
Subba Narasiah, & Talbot, 1995). 
L’alginate de sodium est un polysaccharide anionique, extrait d’algues marines, largement utilisé 
au Royaume-Uni (Packham, 1967) et au Japon (Kawamura, 1991), et ce, depuis les années 1950 
(Bratby, 2006). Il est peu coûteux et améliore la déshydratation des boues (Kawamura, 1991). 
La gomme de xanthane, obtenue par la bactérie Xanthomonas campestris (Vernasqui, Silva-
Medeiros, & Valderrama, 2016), et la gomme de guar (Afolabi et al., 2013) provenant de la plante 
cyamopsis tetragonolobus, disponibles commercialement en Inde, au Pakistan et aux États-Unis, 
contiennent des polysaccharides anioniques qui ont également été étudiés pour le traitement des 
eaux (Sharma et al., 2006).  
Des études sur des polymères cationiques (Beltrán-Heredia, Sánchez-Martín, & Dávila-Acedo, 
2011; Beltrán-Heredia, Sánchez-Martín, & Gómez-Muñoz, 2010; Sánchez-Martin, Beltrán-
Heredia, & Solera-Hernandez, 2010; Sánchez-Martin, González-Velasco, & Beltrán-Heredia, 
2009; Sánchez-Martín, González-Velasco, & Beltrán-Heredia, 2010) et anioniques (Özacar & 
Şengil, 2003) à base de tanin ont aussi été menées pour le traitement des eaux de surface et s’avèrent 
efficaces pour abattre la turbidité (Özacar & Şengil, 2003; Sánchez-Martin et al., 2010; Sánchez-
Martin et al., 2009; Sánchez-Martín et al., 2010). Le tanin est retrouvé dans une grande variété de 
végétaux, mais peu d’entre eux en contiennent une quantité suffisante pour une production 
industrielle (Özacar & Şengil, 2003). Des coagulants à base de tanin sont disponibles sur le marché, 
notamment au Brésil (Beltrán-Heredia et al., 2011; Beltrán-Heredia et al., 2010; Sánchez-Martin 
et al., 2010; Sánchez-Martin et al., 2009; Sánchez-Martín et al., 2010) et en Italie (Beltrán-Heredia 
et al., 2011; Sánchez-Martín et al., 2010).  
Finalement, de tous les polymères de glucose, ceux à base d’amidon, sont étudiés depuis plusieurs 
décennies et s’avèrent efficaces pour la floculation de l’eau potable (La Mer, 1966; Packham, 
1967). Plus l’amidon contient d’esters monophosphorylés, plus celui-ci est considéré actif. 
L’amidon retrouvé dans les pommes de terre est riche en esters monophosphorylés, mais n’est 
naturellement pas soluble dans l’eau. Cette substance est composée d’amylose (chaîne linéaire) à 
environ 20% et d’amylopectine (chaîne ramifiée) à environ 80%, deux polymères formés de 




Figure 2.4 : Structure moléculaire de l’amylose et l’amylopectine (adaptée de Iannace and Park 
(2016))  
Il est toutefois possible d’augmenter la solubilité de celui-ci en substituant des groupements 
hydroxyles (OH-) contenus dans sa structure par certains ions pour la rendre ionique. La 
substitution des groupements (OH-) par des groupements phosphates (PO4
3-) par phosphorylation, 
suivie d’un séchage et d’un traitement thermique permet d’obtenir un polymère anionique soluble 
dans l’eau. Le degré de substitution peut être amélioré en augmentant l’intensité du traitement, 
c’est-à-dire la température et le temps de réaction. Cependant, il nécessaire que ces variables soient 
optimisées, puisque le traitement thermique a pour effet secondaire de dégrader des molécules 
d’amidon et ainsi diminuer leur poids moléculaire (Dencs et al., 2004). 
L’amidon de pommes de terre anionique est reconnu, depuis plus d’un demi-siècle, comme étant 
un excellent polyélectrolyte pour floculer les particules chargées négativement (La Mer, 1966). 
Récemment, des essais en floculation lestée avec des polymères anioniques à base d’amidon ont 
été étudiés (Gaid & Sauvignet, 2011; Lapointe & Barbeau, 2015). Toutefois, en raison de leur poids 
moléculaire plus faible et leur densité de charge plus faible, les produits dérivés d’amidon sont 
considérés comme étant moins efficaces que le PAM. En France, pour observer une performance 
équivalente en termes d’abattement de turbidité et de COD, la dose de floculant à base d’amidon 
doit être le triple de celle du APAM, mais le ratio CODB/COD de la composition des polymères à 
base d’amidon n’affecte pas la concentration de CODB à l’eau traitée (Gaid & Sauvignet, 2011). 
Au Québec, les essais effectués avec l’eau du fleuve Saint-Laurent démontrent plutôt que la dose 





obtenir un abattement de turbidité équivalent. De plus, la concentration de COD à l’effluent n’a 
pas montré d’incidence sur la formation de THM et d’AHA par rapport à un traitement avec de 
l’APAM (Lapointe & Barbeau, 2015). Effectivement, l’amidon n’est pas reconnu comme étant un 
précurseur important de THM (3 µg/mg C) ou d’AHA (5 µg/mg C)(Hong, Mazumder, Wong, & 
Liang, 2008).  
Les polymères à base d’amidon semblent être un produit d’intérêt pour remplacer le APAM en 
floculation. Cependant, aucune étude n’a été relevée dans la littérature scientifique sur l’impact de 
leur utilisation sur l’exploitation de la filtration granulaire quant à la progression des pertes de 
charge et l’exportation de polymère à l’effluent.  
2.2 Filtration rapide sur lit granulaire multimédia 
La filtration est un procédé de séparation physico-chimique qui vise à purifier un liquide. La 
filtration de l’eau brute consiste à réduire sa concentration en particules solides au travers d’un 
milieu poreux. Une étape de filtration, qu’il s’agisse d’une filtration granulaire ou membranaire, 
est essentielle pour la plupart des filières de traitement alimentées avec des eaux de surface. Il 
existe toutefois certaines exceptions (Ministère du développement durable de l’environnement et 
lutte contre les changements climatiques (MDDELCC), 2016) : 
 Turbidité maximale de 5 UTN en tout temps ; 
 Sur une période de 120 jours consécutifs, 90 % des échantillons prélevés, au moins une fois 
par semaine, contiennent 15 bactéries Escherichia coli ou moins par 100 ml d’eau ;  
 Turbidité moyenne inférieure à 1 UTN sur une période de 30 jours consécutifs ; 
 Sur une période de 120 jours consécutifs, l’analyse des échantillons d’eau brute ou d’eau 
distribuée, prélevés au moins une fois par mois, avec simulation des conditions de 
traitement et de distribution prévues, démontre une concentration de sous-produits de 
désinfection inférieure ou égale aux normes de l’annexe 1 du Règlement sur la qualité de 
l’eau potable (RQEP) ; 
 La qualité de l’eau n’est pas susceptible d’être altérée par une source de contamination en 
amont du lieu de captage.  
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Il existe deux grandes catégories de filtration pour purifier l’eau : la filtration sur lit granulaire et 
la filtration membranaire. La filtration permet d’obtenir des crédits pour l’enlèvement des micro-
organismes pathogènes de référence (Ministère du Développement Durable de l'Environnement et 
des Parcs (MDDEP), 2002). Les crédits d’enlèvements sont présentés à la section 2.2.5. 
Au Québec, le procédé de filtration le plus utilisé est la filtration rapide sur lit granulaire à lavage 
intermittent à contre-courant. Les trois types de filtres les plus communs sont les filtres à sable 
conventionnels, les filtres bicouches et les filtres multicouches. La majorité des filtres au Québec 
sont de type bicouches (Ministère du Développement Durable de l'Environnement et des Parcs 
(MDDEP), 2002). En comparaison aux filtres monocouche, les filtres bicouches ont pour avantage 
de pouvoir être opérés à une vitesse de filtration plus élevée, car la progression des pertes de charge 
est moins rapide (Camp, 1961; Cleasby & Sejkora, 1975; Conley, 1961; R. Desjardins, 1997; 
Miller, 1964). De plus, l’utilisation de filtres bicouches est intéressante, car contrairement aux 
filtres à granulométrie uniforme, ils peuvent être utilisés pour la filtration conventionnelle comme 
pour la filtration directe. Le recours à une filtration directe est approprié que lorsque la qualité de 
l’eau brute est de très bonne qualité (Ministère du Développement Durable de l'Environnement et 
des Parcs (MDDEP), 2002), c’est-à-dire :  
 Turbidité typique ˂ 5 UTN ; 
 Couleur vraie < 40 unités couleur ; 
 Algues < 2000 unités/ml ; 
 Fer < 0,3 mg/L ; 
 Manganèse < 0,05 mg/L. 
Ces critères sont basés sur un rapport de l’American Water Works Association (AWWA) publié 
en 1980 (AWWA Filtration Committee & Direct Filtration Subcommittee, 1980), mais il existe 
des applications documentées jusqu’à 10 et même 50 UTN (Ministère du Développement Durable 
de l'Environnement et des Parcs (MDDEP), 2002). Contrairement à une filtration conventionnelle, 
une filtration directe ne requiert pas d’étape de décantation, mais le prétraitement chimique reste 
primordial pour assurer son efficacité (C. R. O'Melia, 1974).  
22 
 
2.2.1 Principes généraux 
Les filtres bicouches peuvent être opérés de différentes façons. Cependant, la majorité est opérée 
à débit de filtration constant ou à niveau de filtration constant. Les filtres peuvent également être 
opérés sous pression, mais ce mode opératoire n’est pas permis au Québec lorsqu’un prétraitement 
chimique est requis. L’écoulement de l’eau dans le filtre peut se faire par gravité soit du haut vers 
le bas, ou l’inverse. Ceci étant dit, la plupart des ouvrages sont conçus pour un écoulement 
gravitaire du haut vers le bas (Figure 2.5).  
L’efficacité d’un filtre dépend de plusieurs paramètres. La conception d’un filtre se fait donc en 
respectant certains critères : la composition du média filtrant ainsi que la granulométrie des grains, 
la profondeur du filtre, la vitesse de filtration de l’eau à travers celui-ci et les lavages.  
 
Figure 2.5 : Exemple de filtre granulaire gravitaire (R. Desjardins, 1997) 
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2.2.1.1 Milieu filtrant 
Le filtre bicouche est typiquement composé de sable et d’anthracite. Par contre, la plupart des 
principes énoncés dans la section suivante s’appliquent aussi aux filtres bicouches de charbon actif 
en grain (CAG). Les grains de sable, étant plus lourds et plus petits que ceux d’anthracite et de 
CAG, se retrouvent au fond du filtre. Ainsi, les plus grosses particules en suspension sont retenues 
par la couche d’anthracite ou de CAG tandis que les plus petites traversent cette couche supérieure 
et sont retenues dans la couche de sable. Dans le but d’éviter l’intermélange à l’interface des deux 
couches de média lors du lavage à contre-courant d’un filtre, il est recommandé que le ratio des 
diamètres effectifs des grains (D10) se situe entre des valeurs de 2,0 et 3,0 pour un filtre bicouche 
composé d’anthracite (densité relative de 1,4 à 1,6) et de sable (densité relative de 2,65) (Camp, 
1961). Le D10 s’obtient en tamisant ces derniers. Il correspond au diamètre nominal du tamis qui 
laisse passer 10% du média. Une équation a été proposée afin de permettre la sélection de médias 
filtrants selon leur granulométrie et leur densité en s’assurant que les médias ont la même vitesse 
de décantation (Équation 2.3)(Kawamura, 1975).  










Où d est le D10 des grains (l’indice 1 fait référence au média le plus grossier et l’indice 2 au média 
le plus fin), ρ la densité relative des matériaux et 𝜌𝑒𝑎𝑢 la densité de l’eau. 
Plus le ratio d1/d2 est grand, plus le mélange des couches sera important (Camp, 1961). 
L’intermélange des médias à l’interface provoque une diminution de la porosité du lit filtrant et 
donc une augmentation de la perte de charge à l’interface des deux couches de matériaux qui n’est 
pas souhaitable (Cleasby & Sejkora, 1975).  
Dans but de minimiser les effets de paroi, lors d’essais de filtration effectués en colonne le ratio 
entre le diamètre interne de la colonne (Dcolonne) et le D10 devrait être supérieur à 50 (Lang, Giron, 
Hansen, Trussell, & Hodges Jr., 1993). Cependant, il a été démontré que lorsque le ratio est 
inférieur, les résultats ne sont pas nécessairement affectés par l’effet de paroi (McLellan, McLeod, 
& Emelko, 2011). En régime laminaire, l’effet serait minimal pour les fluides newtoniens avec un 
ratio supérieur à 30 (Cohen & Metzner, 1981). Le type de régime est déterminé en fonction du 
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nombre de Reynolds (Re) (Équation 2.4). Le régime laminaire du milieu granulaire correspond à 
Re ≤ 100 (Crittenden, H., & Montgomery, 2012). 
Équation 2.4  : 
𝑅𝑒 =
𝜌𝑒𝑎𝑢 ∗ 𝐷10 ∗ 𝑈
𝜇𝑒𝑎𝑢
 
Où 𝜌𝑒𝑎𝑢 est la masse volumique de l’eau (kg/m
3), D10 le diamètre effectif des grains (m), U la 
vitesse superficielle de l’eau (m/s) et µeau la viscosité dynamique de l’eau (Pa*s ou kg/m*s). 
Outre le D10 et la densité relative, le coefficient d’uniformité (CU) est une autre caractéristique 
importante du média filtrant. Il représente le ratio entre le diamètre nominal de tamis qui laisse 
passer 60% du média (D60) et le D10. Plus le CU est élevé, plus l’intervalle de la taille des grains 
de média est large. Lors des lavages, le média a tendance à se stratifier. Les fines se retrouvent en 
surface et augmentent les pertes de charge, tandis que les grains les plus gros se retrouvent au bas 
du filtre. Ainsi, un faible CU est favorable pour maximiser la productivité du filtre (Crittenden et 
al., 2012). 
La forme des grains s’ajoute à la liste des facteurs qui influencent la filtration (Tableau 2.3). Elle 
est évaluée selon un coefficient de sphéricité (φ). Ce coefficient représente le ratio entre la surface 
d’une sphère de volume équivalent et la surface réelle des grains déterminée par le D10. La forme 
des grains influence la façon dont les grains de média se placent dans le filtre et donnent une 
certaine porosité au lit filtrant (ɛ0), c’est-à-dire le ratio entre l’espace vide dans le filtre et le volume 
total du lit filtrant. La porosité a un impact important sur l’hydraulique dans un filtre (Lang et al., 
1993). 
La dureté des matériaux est également importante. Sur l’échelle de Moh, plus la valeur est élevée, 
moins le matériau est friable. Le sable est suffisamment dur pour ne pas être affecté par l’abrasion 
(Crittenden et al., 2012), mais dans un filtre bicouche il est recommandé que l’anthracite ait une 
dureté minimale de 2,7 (Crittenden et al., 2012; Ministère du Développement Durable de 




Tableau 2.3 : Propriétés physiques typiques du média dans un filtre bicouche (American Water 














Sable 0,4 – 0,8 ≥ 2,63 40 – 47 1,3 – 1,7 0,7 - 0,8 7 
Anthracite 0,8 – 1,4 1,4 – 1,8 47 - 60 1,3 – 1,7 0,46 – 0,6 2,7 – 3 
CAG 0,8 – 2,0 1,3 – 1,7 
dépend de la 
porosité du CAG 
1,3 – 2,4 environ 1 faible 
 
La charge du sable et de l’anthracite en eau naturelle est négative. Le potentiel zêta de l’anthracite 
est plus élevé que celui du sable, car le sable contient des impuretés de charge positive, la limonite 
(amas d’hydroxydes de fer) réduisant ainsi son potentiel. Lorsque le potentiel des particules ou des 
flocs est opposé à celui du média, c’est-à-dire positif, il n’existe pas de barrière énergétique qui 
empêche l’adsorption. Dans le cas contraire, ou lorsque le média est saturé, il est possible que les 
forces de surface empêchent les particules ou les flocs d’être adsorbés en surface des grains. Dans 
la majorité des cas de filtration de l’eau, cette barrière énergétique est négligeable ou absente (Ives, 
1980).  
2.2.1.2 Profondeur du filtre 
Pour un filtre à sable et anthracite, l’épaisseur de la couche de sable est généralement de 150 à 300 
mm et celle d’anthracite de 450 à 600 mm avec une hauteur de lit minimale de 750 mm (Ministère 
du Développement Durable de l'Environnement et des Parcs (MDDEP), 2002). Quant aux filtres à 
CAG, l’épaisseur de la couche de CAG est de l’ordre de 1800 à 2100 mm avec une couche de sable 
pouvant atteindre 250 mm (Kawamura, 2000). L’augmentation de la profondeur du lit filtrant 
améliore l’efficacité d’un filtre granulaire. Toutefois, ceci augmente également la perte de charge 
(Ives & Sholji, 1965). L’épaisseur des couches de média filtrant (L) est généralement calculée selon 
le ratio L/D10. Pour un filtre bicouche, le ratio est calculé pour chaque média et ceux-ci sont ensuite 
additionnés afin de déterminer le ratio total du filtre. Dans le cas d’un filtre bicouche rapide, il est 
suggéré que le ratio soit supérieur à 1000 et pour assurer un abattement optimal de turbidité sans 
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aide-coagulant (turbidité à l’eau filtrée < 0,1 UTN) ce ratio devrait être de l’ordre de 1150 
(Kawamura, 2000). La profondeur du filtre tient également compte de la tête d’eau au-dessus du 
média filtrant. La tête d’eau est importante, puisqu’elle prévient la formation de zones de pression 
négative (pression inférieure à la pression atmosphérique) où des bulles d’air se créent. Les bulles 
d’air qui ne sont pas délogées par l’eau, restent coincées dans le média, réduisent la surface filtrante 
et font augmenter la perte de charge (Crittenden et al., 2012). De plus, elles font augmenter la 
vitesse interstitielle et des particules peuvent ainsi être détachées du lit et se retrouver à l’effluent 
(Ives, 1980). Pour minimiser l’embolie, la tête d’eau au-dessus du média devrait être égale ou plus 
grande que la valeur de la perte de charge permise dans le filtre. La perte de charge typique 
admissible pour un filtre gravitaire est de 2,4 à 3 m, mais est habituellement limitée à une valeur 
de 1,8 m afin d’éviter la détérioration de l’effluent puisque la turbidité à l’effluent commence 
souvent à augmenter au-delà de cette valeur. Ainsi, la tête d’eau devrait être de 1,8 m au minimum, 
mais une valeur de 2,4 m est préférable (Kawamura, 2000). Au Québec, la valeur minimale 
proposée par le Guide de conception de production d’eau potable est de 1 m (Ministère du 
Développement Durable de l'Environnement et des Parcs (MDDEP), 2002). Le guide de 
conception du Great Lakes - Upper Mississippi River Board of State and Provincial Public Health 
and Environmental Managers propose une valeur minimale de 3 pi (0,91 m) (Ten States Standards, 
2012). 
2.2.1.3 Vitesse de filtration 
La vitesse de filtration influence la perte de charge initiale dans le filtre, la progression des pertes 
de charge, la qualité de l’effluent et la durée des cycles. Une vitesse plus faible augmente les coûts 
de production, car la surface requise est supérieure, tandis qu’une vitesse plus élevée peut 
augmenter la perte de charge initiale et réduire la durée des cycles (Crittenden et al., 2012). Les 
filtres bicouches modernes peuvent être opérés jusqu’à des vitesses de 15 à 20 m/h (Kawamura, 
2000). Toutefois, la vitesse de filtration acceptable dépend de plusieurs facteurs, notamment la 
qualité de l’eau brute, la taille des grains de média, le prétraitement effectué, les paramètres de 
contrôle de la qualité et la compétence des opérateurs (Ten States Standards, 2012). Sans 
prétraitement adéquat, la qualité de l’effluent a tendance à diminuer au-delà d’une vitesse de 12,5 
m/h (Crittenden et al., 2012). En filtration rapide, les valeurs typiques sont de 5 à 10 m/h (Ten 
States Standards, 2012). La vitesse de filtration suggérée par le gouvernement du Québec pour la 
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conception d’un filtre bicouche sable et anthracite à lavage intermittent est de 10 m/h (Ministère 
du Développement Durable de l'Environnement et des Parcs (MDDEP), 2002).  
2.2.1.4 Lavage à contre-courant 
Les filtres granulaires opérés avec un écoulement gravitaire sont lavés à contre-courant. Cette 
opération est appelée rétrolavage. Dans le but d’optimiser la fréquence des rétrolavages, des points 
de consigne sont émis. Un rétrolavage est initié lorsque la turbidité de l’eau filtrée est trop élevée, 
lorsque la perte de charge maximale est atteinte ou lorsque la durée maximale allouée pour le cycle 
de filtration est atteinte. Il est important que la turbidité à l’eau filtrée reste faible pour obtenir des 
crédits d’enlèvements de micro-organismes (section 2.2.5) et il est important de limiter les pertes 
de charge au travers du lit filtrant pour éviter les zones de pression négative et maximiser la durée 
des cycles. La durée des cycles de filtration varie généralement de 1 à 3 jours (Kawamura, 2000) 
et peut s’étendre à 4 jours (Crittenden et al., 2012). Il est d’intérêt de maximiser la durée des cycles 
de filtration pour minimiser les coûts associés, car une fréquence excessive de lavage des filtres 
entraine une perte d’eau traitée, c’est-à-dire une diminution de la production. La fréquence des 
lavages est reliée à l’efficacité du filtre qui est influencée par les caractéristiques physiques du lit 
filtrant (taille et forme des grains, porosité du lit, surface totale de filtration et profondeur du lit) et 
les conditions de celui-ci, mais aussi par l’efficacité du prétraitement chimique (Kawamura, 2000). 
Ainsi, de nombreux facteurs entrent en jeu et les différentes combinaisons peuvent influencer 
grandement la fréquence des lavages. Par exemple, les filtres bicouches permettent d’augmenter la 
production par rapport aux filtres monocouches (Camp, 1961; Cleasby & Sejkora, 1975; Conley, 
1961; R. Desjardins, 1997; Miller, 1964). Cela a pour effet de réduire la fréquence des lavages par 
quantité d’eau filtrée. Par contre, l’augmentation de la vitesse de filtration (R.R. Trussell, Chang, 
Lang, & Hodges Jr, 1999), l’utilisation d’un média plus fin (Miller, 1964) ou ayant un CU plus 
élevé (Crittenden et al., 2012), la diminution de la porosité du lit (R.R. Trussell et al., 1999) et 
l’augmentation de la couche de média (Ives & Sholji, 1965) ont pour effet d’augmenter les pertes 
de charge augmentant ainsi la fréquence des lavages. Un prétraitement chimique inadéquat peut 
également influencer la fréquence des lavages à la hausse : pH non optimal, dosage de coagulant 
ou d’aide coagulant insuffisant ou excessif ou mauvais choix d’aide coagulant.  
La viscosité des polymères synthétiques tels que le PAM est supérieure à celle de l’eau et leur 
utilisation produit une eau colmatante (B. Bolto & Gregory, 2007; Ives, 1978), augmente les forces 
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d’attachement des particules avec le média (Amirtharajah, 1988) et induit une  perte de charge plus 
importante (Conley, 1961; Habibian & O'Melia, 1975; C. R. O'Melia, 1974; J. E. Tobiason & 
O'Melia, 1982). Les polyélectrolytes peuvent entrainer la formation de boules de boues (« mud 
balls ») dans le lit filtrant. Celles-ci sont composées de particules coagulées, de flocs et de médias 
et se trouvent généralement en surface du média, mais peuvent migrer vers le bas du filtre si leur 
densité augmente. Sans lavage de surface, ces agglomérats sont difficilement retirés (détachement 
inadéquat des particules) et font augmenter les pertes de charge (Amirtharajah, 1988). Le lavage 
de surface peut être accompli par un système de buses fixes (4,9 m3/m2/h) ou d’appareils rotatifs 
(1,2 m3/m2/h) et requiert généralement une pression minimale d’eau de 45 psi (310 kPa) (Ten States 
Standards, 2012). Un lavage accompagné d’air (0,9 à 1,5 m3/m2/min) est souvent requis pour 
dissocier ces amas de particules et permettre un lavage optimal (Amirtharajah, 1988). L’injection 
d’air se fait par le bas du filtre et procure une agitation plus vigoureuse lors du lavage (Crittenden 
et al., 2012). Il serait d’intérêt de déterminer si l’utilisation d’un polymère vert réduit la formation 
de « mud balls » et permet des lavages efficaces sans air et sans lavages de surface.  
Le degré d’expansion du média suggéré lors du rétrolavage pour les filtres rapides avec lavage en 
surface est de 37% pour le sable et 25% pour l’anthracite. Toutefois, certaines installations utilisent 
plutôt une expansion totale de 50% du média pour les lavages (Kawamura, 2000). Un rétrolavage 
est optimal avec une expansion totale du lit de 30 à 40% (Amirtharajah, 1988). Il est également 
possible d’estimer le pourcentage d’expansion optimal en fonction de la porosité (Équation 2.5) 
(Kawamura, 2000). Les rétrolavages sont habituellement d’une durée de 10 à 20 minutes avec un 
débit d’eau typique de 30 à 60 m/h (Crittenden et al., 2012).  
Équation 2.5  :  
% 𝑑′𝑒𝑥𝑝𝑎𝑛𝑠𝑖𝑜𝑛 =  
0,6 −  ɛ0
0,4
 
Où ɛ0 est la porosité initiale des grains. 
À la suite d’un rétrolavage, le filtre requiert une certaine période d’adaptation, de maturation 
(« Ripering period ») avant que l’effluent soit de qualité. Par la suite, la filtration est efficace 




Figure 2.6 : Turbidité à l’effluent en fonction du temps afin d’illustrer la qualité de l’eau filtrée lors 
de la maturation du filtre, la période de filtration efficace et la percée (tirée de Crittenden et al. 
(2012)) 
2.2.2 Mécanismes de transport 
Dans un filtre granulaire, le colmatage survient en surface du lit filtrant et en profondeur de celui-
ci. Les mécanismes de transport des particules qui interviennent dépendent de la taille des 
particules dans l’eau et des forces impliquées. 
Pour un filtre propre, en absence de coagulant et de floculant, opéré à 10 m/h (20°C), le rendement 
minimal d’abattement est rencontré avec les particules ayant un diamètre de 1 µm (Tufenkji & 
Elimelech, 2004). Les particules de 1 µm et moins sont tout de même capturées par le média, mais 
l’efficacité augmente à mesure que la taille décroit (Tufenkji & Elimelech, 2004) et ces particules 
produisent une plus grande perte de charge que celles ayant un diamètre supérieur (Habibian & 
O'Melia, 1975; C. R. O'Melia, 1974; C. R. O'Melia & Ali, 1978; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). 
D’un autre côté, sans coagulation ni floculation, ces petites particules, telles que les virus, finissent 
par former un gâteau en surface du filtre. Cela a pour effet d’augmenter leur temps de résidence 
dans la zone supérieure du filtre, augmentant ainsi la probabilité de déplacements latéraux, 
améliorant leur rétention. Toutefois, la formation du gâteau a aussi pour effet d’augmenter la perte 
de charge. Cela augmente la vitesse interstitielle et le nombre de Reynolds dans le filtre créant ainsi 
des zones mortes où la vitesse est trop élevée pour permettre l’adsorption de ces petites particules 
sur les grains de média. Donc, il est possible que les petits virus soient plus problématiques que les 
plus gros (Aronino et al., 2009). Pour les particules de 1 µm et plus, l’efficacité de la filtration 
augmente avec la taille des particules (Tufenkji 2004).  
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Les forces de surfaces peuvent être de nature électrique (attractives ou répulsives) ou de nature 
chimique. D’autres forces participent au phénomène de colmatage, notamment la force exercée par 
la pression axiale de l’eau et celle engendrée par la friction (Herzig, Leclerc, & Goff, 1970). 
2.2.2.1 Formation d’un gâteau 
En filtration granulaire, les grains de média sont communément nommés collecteurs. À la surface 
ce ceux-ci, la matière particulaire, ayant un diamètre (dp) supérieur à la taille des pores, s’accumule 
en surface et forme un gâteau. Le ratio critique dp/D10 pour lequel aucune particule ne peut pénétrer 
un interstice triangulaire entre trois collecteurs est de 0,154. Lorsque trois particules essaient de 
pénétrer en même temps, le ratio est de 0,10 et lorsqu’il y en a quatre, le ratio est de 0,082 (Figure 
2.7)(Herzig et al., 1970). La perméabilité du gâteau dépend de l’agrégation des particules et est 
réduite par les particules retenues dans le filtre. Les flocs de particules déstabilisées forment des 
gâteaux ayant une structure plus poreuse, plus perméable, que les gâteaux formés par une 
suspension stable (McDowell-Boyer, Hunt, & Sitar, 1986). Les gâteaux sont indésirables en 
filtration granulaire, car ils font augmenter la perte de charge exponentiellement et par association 








Figure 2.7 : Ratios critiques de diamètre entre particules (dp) et collecteurs (D10) pour un pore 
triangulaire (adaptée de Herzig (1970)) 
2.2.2.2 Rétention sur collecteur unique 
Dans un procédé de filtration granulaire, les particules qui passent dans les pores suivent 
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dans le filtre, mais certaines particules ne seront jamais en contact avec le média et se retrouveront 
à l’effluent. L’efficacité d’enlèvement d’un collecteur (η) dépend de l’efficacité des contacts (η0) 
et de l’efficacité des collisions (α) (Équation 2.6) (Yao, Habibian, & O'Melia, 1971). D’abord, les 
particules doivent être transportées de l’eau vers des interfaces solide-liquide de collecteurs. Puis, 
elles doivent s’attacher à ces interfaces (C. R. O'Melia & Ali, 1978).  
Équation 2.6 : 
𝜂 =  𝜂0 ∗ 𝛼 
Le transport d’une particule d’un fluide à un collecteur est habituellement décrit par les trois 
mécanismes dominants : l’interception, la décantation et la diffusion Brownienne (Yao et al., 
1971). Toutefois, s’ajoutent à ceux-ci : l’inertie et l’hydrodynamique (Amirtharajah, 1988; Herzig 
et al., 1970). L’inertie est cependant négligeable pour la filtration de l’eau. Par conséquent, le 
transport vers l’interface solide-liquide d’un collecteur est régi par quatre mécanismes (Figure 2.8). 
Ces mécanismes sont dépendants de la taille des particules à filtrer, mais indépendants de leur 
concentration (Habibian & O'Melia, 1975). 
 
 
Figure 2.8 : Mécanismes de transport sur collecteur unique (adaptée de Ives (1970); Yao et al. 
(1971)) 
Le mouvement Brownien influence principalement les petites particules de 1 µm et moins (Ives, 
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l’eau et peuvent ainsi accéder à des endroits qui ne sont pas sur leur trajectoire et y être retenues 
(Herzig et al., 1970). L’interception résulte d’une collision entre le collecteur et la particule lorsque 
celle-ci passe trop près d’un grain de média. La particule est interceptée lorsque la distance qui la 
sépare d’un collecteur est égale à son diamètre ou moins (Ives, 1970), et ce, si un site de rétention 
est libre (Herzig et al., 1970). La décantation d’une particule se produit lorsque sa vitesse de chute, 
due à la gravité, la fait dévier de la trajectoire de l’eau. Celle-ci se retrouve donc arrêtée à la surface 
d’un grain ou emprisonnée dans un interstice (Herzig et al., 1970). Cela se produit lorsque la densité 
de la particule est supérieure à celle de l’eau (Ives, 1970; Yao et al., 1971) ou lorsque son diamètre 
est supérieur à 25 µm (Herzig et al., 1970). Les effets hydrodynamiques sont reliés à la forme des 
particules et leur interaction avec le fluide (Amirtharajah, 1988). En raison des gradients de vitesse 
dans un filtre, les particules effectuent des rotations et puisque leur forme est non sphérique ces 
rotations causent des déplacements latéraux qui modifient leur trajectoire (Herzig et al., 1970; Ives, 
1970; Ives, 1980). Lorsque le lit filtrant devient saturé, les forces hydrodynamiques augmentent et 
un décolmatage peut survenir lors de la filtration pour les particules ayant un diamètre de moins de 
30 µm (Herzig et al., 1970). 
En considérant que les collecteurs sont parfaitement sphériques et immobiles et que l’écoulement 
de l’eau coïncide avec leur axe de symétrie, une équation permettant de prédire théoriquement 
l’efficacité de contact entre une particule sphérique et un collecteur unique a été proposée (Équation 
2.7)(Yao et al., 1971). Le premier terme correspond au mécanisme de diffusion Brownienne (ηD), 
le second au mécanisme d’interception (ηI) et le dernier au mécanisme de la décantation (ηG). 
Toutefois, l’auteur ne tient pas compte de l’influence de l’hydrodynamique ni des forces de van 
der Waals qui entrent en jeu dans les mécanismes. Ainsi, les valeurs expérimentales de η0 obtenues 
par l’auteur s’avèrent plus élevées que les valeurs théoriques.  
Équation 2.7 : 
𝜂0 = 𝜂𝐷 + 𝜂𝐼 + 𝜂𝐺  
Où η0 est le ratio du taux de particules qui entrent en contact avec le collecteur et du taux de 
particules qui approchent ce collecteur. 
Depuis, l’équation a été modifiée quelques fois. En 2004, une équation qui permet de prédire plus 
précisément η0 en incorporant les manques de l’équation de Yao et al. (1971) a été développée 
(Équation 2.8) avec différents paramètres adimensionnels (Tufenkji & Elimelech, 2004). Les 
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termes entre crochets représentent les mécanismes dans le même ordre que l’Équation 2.7. La 
régression linéaire des résultats expérimentaux démontre que les prédictions de η0 par l’Équation 
2.8 sont plus près de la réalité que celles obtenues avec les modèles précédents (Tufenkji & 
Elimelech, 2004).  
Équation 2.8 : 






0,052] + [0,55 ∗ A𝑠 ∗ N𝑅
1,675 ∗ N𝐴
0,125]




Tableau 2.4 : Paramètres adimensionnels intervenant dans l'Équation 2.8 
Paramètre Formule Définition 
As 
𝐴𝑆 =
2 ∗ (1 − 𝛾5)
2 − 3 ∗ 𝛾 + 3 ∗ 𝛾5 − 2 ∗ 𝛾6
 
      Où 𝛾 = (1 − 𝜀0)
1
3⁄  
Paramètre dépendant de la porosité 




 Ratio entre le diamètre de la particule 





Nombre de Peclet (ratio entre le 
transport par convection et le 






Nombre de van der Waals (ratio entre 
l’énergie des interactions de van der 








12 ∗ 𝜋 ∗ 𝜇𝑒𝑎𝑢 ∗ 𝑅𝑃 ∗ 𝑈
 
Nombre d’attraction (combinaison de 
l’influence des forces attractives de 








2 ∗ (ρp − ρeau) ∗ 𝑔
𝜇𝑒𝑎𝑢 ∗ 𝑈
 
Nombre de gravité (ratio entre la 
vitesse de sédimentation de la 
particule et la vitesse superficielle de 
l’eau) 
Où k est la constante de Boltzmann (1,3805 * 10-23 J/K), T la température (K), dp le diamètre des 
particules (m), ρp la masse volumique des particules (kg/m3), g l’accélération gravitationnelle (9,81 
m/s2), Rp le rayon de la particule (m), D∞ le coefficient hydrodynamique (s




Idéalement, dans une suspension complètement déstabilisée, l’efficacité d’attachement entre les 
particules et les collecteurs (α) (Équation 2.9) est de 1 ou 100% (Yao et al., 1971). Avec un 
prétraitement inexistant ou faible, α peut atteindre la valeur de 0,05 ou 5% (Elimelech, Gregory, 
Jia, & A., 1995) et même 0,01 ou 1% (J.E. Tobiason & O'Melia, 1988). Lorsqu’une suspension est 
efficacement déstabilisée, la qualité de l’effluent augmente peu de temps après le début de la 
filtration. Les particules retenues par le média au début du cycle servent de collecteur pour les 
particules filtrées postérieurement. Cela augmente le taux de contact entre les particules et les 
collecteurs et améliore ainsi l’efficacité du filtre (Habibian & O'Melia, 1975; C. R. O'Melia & Ali, 
1978; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). Avec le temps, la porosité des pores diminue et cela 
augmente la perte de charge dans le filtre (Barton & Buchberger, 2007; J. E. Tobiason & O'Melia, 
1982).  











Où L est l’épaisseur de la couche de média (m), C0 la concentration totale de particules à l’affluent 
(nombre de particules/ml) et C la concentration totale de particules à l’effluent (nombre de 
particules/ml). 
Sans prétraitement chimique, l’efficacité d’attachement des particules sur le média est réduite 
(Elimelech et al., 1995), les bactéries de 1 µm rencontrent une efficacité de contact minimale 
(Tufenkji & Elimelech, 2004) et les particules ayant un diamètre inférieur à 1 µm font augmenter 
les pertes de charge dans le filtre (Habibian & O'Melia, 1975; C. R. O'Melia, 1974; C. R. O'Melia 
& Ali, 1978; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). 
2.2.3 Perte de charge 
Il existe plusieurs équations permettant de calculer la perte de charge initiale dans un filtre (H0), 
c’est-à-dire la perte de charge lorsque celui-ci est propre. Les Équations 2.9, 2.11, 2.14 et 2.16 
peuvent être utilisées en régime laminaire dans le cas où les grains de média sont identiques. 
Toutefois, pour un filtre rapide, il est recommandé d’utiliser l’Équation 2.17 afin d’obtenir un 
résultat plus précis. Les valeurs recommandées pour les coefficients se trouvent dans le Tableau 
2.5 (R. R. Trussell & Chang, 1999). Pour un filtre bicouche, il suffit de calculer séparément H0 
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pour chacune des couches de média et de les additionner par la suite pour obtenir la H0 totale du 
filtre.  
Équation 2.10 : 




Où H0 est la perte de charge initiale (cm), L l’épaisseur de la couche de média (cm), U la vitesse 
superficielle de l’eau (cm/s) et kp la perméabilité hydraulique (cm/s) (Équation 2.11). 
Équation 2.11 : 
k𝑝 = 𝑐 ∗ (0,7 + 0,03 ∗ 𝑇) ∗ 𝐷10
2 
Où kp est la perméabilité hydraulique (cm/s), c un coefficient variant entre 123 et 125 (typiquement 
124), T la température (°C) et D10 le diamètre effectif des grains (cm). 
Équation 2.12  :  










Où 𝜑 est le coefficient de sphéricité des grains et f1 est un facteur adimensionnel (Équation 2.13).  
Équation 2.13 : 




Où NRe est un nombre adimensionnel (Équation 2.14). 
Équation 2.14 : 
𝑁𝑅𝑒 =  
𝜑 ∗ 𝑈 ∗ 𝐷10
 𝜈𝑒𝑎𝑢
 
Où 𝜈𝑒𝑎𝑢 est la viscosité cinématique de l’eau (m
2/s). 
Équation 2.15 :   













Où CD est un nombre adimensionnel (Équation 2.16). 
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Équation 2.17 : 





𝜇𝑒𝑎𝑢 ∗ 𝐿 ∗ 𝑈
𝜌𝑒𝑎𝑢 ∗ 𝑔 ∗ 𝐷10







Où kv est le coefficient dû aux forces visqueuses et kI le coefficient dû aux forces d’inertie. 
Tableau 2.5 : Valeurs recommandées pour l’Équation 2.17 
Matériau kV kI ɛ0 
Sable 110 – 115 2,0 – 2,5 0,40 – 0,43 
Anthracite 210 – 245 3,5 – 5,3 0,47 – 0,52 
 
Au fur et à mesure que le cycle de filtration progresse, les pertes de charge à l’intérieur du lit filtrant 
progressent. Le développement des pertes de charge dans un filtre dépend du média (matériau, 
taille, forme, porosité et épaisseur de la couche), de la vitesse de filtration, de la température et des 
particules (type, concentration, taille et forme) à l’affluent (Ives & Sholji, 1965). De plus, l’ajout 
de coagulant et de floculant change la nature des particules et des grains de média et a un impact 
sur les pertes de charge dans le filtre (J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). Plus précisément, la perte 
de charge augmente avec le poids molaire du polymère utilisé et avec la dose (Habibian & O'Melia, 
1975; C. R. O'Melia, 1974; C. R. O'Melia & Ali, 1978; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). En effet, 
l’utilisation d’un polymère augmente la grosseur des flocs et réduit la pénétration des particules 
dans le média. Un poids moléculaire plus élevé favorise la progression des pertes de charge et la 
formation de gâteau en surface plus hâtivement (Zhu, Smith, Zhou, & Stanley, 1996).  
Nombreux sont ceux qui ont proposé des équations empiriques basées sur l’équation de Carman-
Kozeny utilisant diverses constantes afin de prédire la perte de charge dans un filtre granulaire, et 
cela, en posant différentes hypothèses. Cependant, aucun modèle complet n’est disponible (Herzig 
et al., 1970; Sakthivadivel, Thanikachalam, & Seetharaman, 1972). Selon Ives (1970, 1978), la 
perte de charge peut s’exprimer en fonction du dépôt spécifique (Équation 2.18). En raison de 
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l’accumulation du dépôt spécifique dans le filtre, la géométrie des pores change et les Équations 
2.9, 2.11, 2.14 et 2.16 deviennent invalides.  



















Où σ est le dépôt spécifique (volume de solide déposé/volume de lit filtrant) (Équation 2.19), β un 





 le gradient hydraulique dans le filtre propre au temps t = 0, y et z des 
exposants déterminés empiriquement. 
Équation 2.19 : 
𝜎 =










Figure 2.9 : Variation de la perte de charge (H) dans un filtre en fonction du temps (t) (adaptée de 
Ives (1980)) 
La formation d’un gâteau et l’augmentation des pertes de charge font partie des désavantages de 
l’utilisation d’un polymère en amont d’un filtre (C. R. O'Melia, 1974). Lorsque du polymère est 
présent à l’affluent du filtre, les pertes de charge augmentent exponentiellement (Figure 2.9) et 
diffèrent des prédictions obtenues avec les équations empiriques proposées (Tien & Payatakes, 
1979; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982).  
t 
H 
H0 : perte de charge initiale 
HD : perte de charge due au dépôt spécifique 
HS : perte de charge due au gâteau en surface 
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2.2.4 Indice de filtrabilité 
Les projets pilotes sont laborieux et requièrent beaucoup d’eau. Il est possible de déterminer si une 
eau est colmatante ou non en évaluant sa filtrabilité. Une méthode qui permet de calculer un nombre 
de filtrabilité adimensionnel (F) (Équation 2.20) a été proposée (Ives, 1978; Ives, 1980). Celle-ci 
consiste à utiliser une petite colonne avec une couche de 30 à 40 mm de média (moins de 50 cm3), 
filtrer 1 L d’eau et mesurer la perte de charge obtenue en filtrant à une vitesse constante de 82 
mm/min pendant un certain temps.  








Où H est la perte de charge (cm), U la vitesse (cm/min), t le temps (min) et C/C0 le ratio d’une 
unité de qualité entre la sortie et l’entrée (par exemple : turbidité (UTN), concentration de fer 
(mg/L) ou nombre de coliformes par unité de volume). 
Plus la valeur de F est faible, plus la filtrabilité est bonne. Toutefois, afin d’arriver à l’Équation 
2.20, l’auteur néglige les termes au carré et au cube de l’Équation 2.18 développée, supposant ainsi 
une augmentation linéaire des pertes de charge. Cela n’est pas toujours le cas avec l’utilisation d’un 
polymère.  
Sans avoir à recours à un montage de filtration granulaire, une méthode simple qui permet d’évaluer 
le caractère colmatant de l’eau a été développée. Cette méthode consiste à filtrer 200 ml sur une 
membrane de 0,45 µm à pression constante de 640 mm de mercure (25,2 po Hg) (C. Desjardins, 
Koudjonou, & Desjardins, 2002), mesurer le temps requis et comparer ces valeurs. VEOLIA utilise 
actuellement une méthode semblable pour évaluer le caractère colmatant de l’eau clarifiée entre 
les procédés Actiflo® et les filtres granulaires (pression de 495 mm Hg ou 19,5 po Hg). L’indice 
de filtrabilité (IF) est ensuite estimé comme suit (Équation 2.21)(Tramfloc Inc., 2014). 
Équation 2.21 :  
𝐼𝐹 =
𝑡𝑒𝑚𝑝𝑠 𝑑𝑒 𝑓𝑖𝑙𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑑𝑒 𝑙′é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑛 (𝑠)




Ainsi, il est possible d’évaluer le caractère colmatant d’une eau coagulée, floculée et décantée et 
de comparer les valeurs afin de déterminer si l’utilisation d’un polymère vert améliore la filtrabilité 
versus un APAM.  
2.2.5 Crédits d’enlèvement accordés à la filtration directe et conventionnelle 
Selon le Règlement sur la qualité de l’eau potable du Québec (RQEP), les normes minimales de 
traitement pour une eau de surface québécoise sont les suivantes : une réduction de 99,9% (3 log) 
d’oocystes de Cryptosporidium et de kystes de Giardia et une réduction de 99,99% (4 log) de virus 
(Ministère du développement durable de l’environnement et lutte contre les changements 
climatiques (MDDELCC), 2016). Les pourcentages d’élimination de ces micro-organismes de 
référence (Cryptosporidium, Giardia et virus) requis par le règlement sont déterminés selon un 
indicateur de la qualité de l’eau, soit la concentration moyenne maximale observée de bactéries 
Escherichia coli par 100 ml d’eau brute sur une période de 12 mois consécutifs sur une période 
totale de 36 mois (Tableau 2.6). 
Tableau 2.6 : Objectifs de traitement pour l’eau de surface (Ministère du développement durable 
de l’environnement et lutte contre les changements climatiques (MDDELCC), 2016) 
Nombre moyen de 
bactéries Escherichia coli 










≤ 15  99,9 %  99,9 %  99,99 % 
> 15 et ≤ 150 99,9 % 99,99 %  99,999 % 
> 150 et ≤ 1 500 99,99 % 99,999 % 99,9999 % 
> 1500  99,999 % 99,9999 % 99,99999 % 
 
Le paramètre utilisé pour évaluer la performance de la filtration est la turbidité exprimée en unité 
néphélométrique (UTN). En effet, plusieurs études ont permis de déterminer la relation entre 
l’abattement de turbidité et l’abattement de micro-organismes (Emelko et al., 2005; Logsdon, 
Symons, Hoye Jr, & Arozarena, 1981; Santé Canada, 2013). Ainsi, il est possible d’utiliser les 
mesures de turbidité en continu à l’effluent d’un filtre à titre d’indicateur indirect de l’abattement 
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de micro-organismes et d’octroyer des crédits d’enlèvement pour une performance donnée 
(Tableau 2.7, 2.8 et 2.9). 
Le prétraitement chimique avec déstabilisation des particules est l’étape la plus importante pour 
produire l’eau filtrée ayant la meilleure qualité (Amirtharajah, 1988). Il est notamment important 
pour améliorer l’efficacité de la filtration des particules non Browniennes (Giardia) (J.E. Tobiason 
& O'Melia, 1988). Le recours à un aide coagulant permet d’optimiser la qualité de l’effluent (Ives, 
1980). Cela se traduit par une optimisation de l’abattement de turbidité et ainsi obtenir le nombre 
maximal de crédits d’abattement de micro-organismes. L’utilisation de polymères permet donc de 
réduire le risque microbiologique pour la santé humaine. 
Tableau 2.7 : Crédits d’enlèvement des kystes de Giardia obtenus pour les traitements de filtration 












Tableau 2.8 : Crédits d’enlèvement des oocystes de Cryptosporidium obtenus par les traitements 




Tableau 2.9 : Crédits d’enlèvement des virus obtenus par les traitements de filtration (Ministère du 





3.1 Synthèse et critique des travaux antérieurs 
Tel que mentionné précédemment, les particules ayant un diamètre égal ou inférieur à 1 µm 
décantent lentement (R. Desjardins, 1997) et ne sont pas efficacement captées en filtration 
granulaire sans prétraitement chimique (Black, 1948; Elimelech et al., 1995; Lafuma, 1996; 
Tufenkji & Elimelech, 2004). De plus, ces fines particules produisent une plus grande perte de 
charge que les particules ayant un diamètre supérieur à 1 µm (Habibian & O'Melia, 1975; C. R. 
O'Melia, 1974; C. R. O'Melia & Ali, 1978; J. E. Tobiason & O'Melia, 1982). L’usage de coagulants 
et de floculants est d’intérêt pour améliorer la performance de la filtration en matière d’abattement 
de turbidité et pour assurer l’atteinte des taux d’élimination minimums requis en tout temps 
(Amirtharajah, 1988; Ives, 1980; C. R. O'Melia, 1969), mais également pour assurer la rétention 
des micro-organismes tels que Giardia (J.E. Tobiason & O'Melia, 1988). 
Les polymères organiques synthétiques, tels que le PAM, sont efficaces et leur usage est très 
répandu dans l’industrie de l’eau potable (B. A. Bolto, 1995; Dencs et al., 2004; Fielding, 1999; 
Ives, 1978). Par contre, ces produits contiennent une concentration résiduelle du monomère 
d’acrylamide qui est considéré toxique (Bull, Robinson, Laurie, et al., 1984; Bull, Robinson, & 
Stober, 1984; Dentel et al., 1986; Dentel et al., 1989; Johnson et al., 1986; McCollister et al., 1965; 
McCollister et al., 1964; Shelby et al., 1986; Tyl & Friedman, 2003; Tyl et al., 2000; World Health 
Organisation (WHO), 2003) et susceptible d’être cancérigène pour les humains (Rice, 2005). 
L’usage de polymères verts, à base de produits naturels, non toxiques, est d’intérêt pour la santé 
des utilisateurs si ces produits non toxiques permettent à la fois de réduire le risque microbiologique 
et chimique associé à la consommation de l’eau potable. 
Les polymères à base d’amidon sont efficaces pour floculer l’eau (La Mer, 1966; Packham, 1967) 
et reconnus comme étant un produit de remplacement économique potentiel pour le PAM (Lapointe 
& Barbeau, 2015). Par ailleurs, ce produit est d’intérêt puisqu’il n’agit pas comme précurseur de 
THM ni d’AHA (Hong et al., 2008). Par contre, à dose égale, il a été démontré que les polymères 
à base d’amidon sont moins performants en termes d’abattement de COD (Gaid & Sauvignet, 2011) 
et de turbidité (Gaid & Sauvignet, 2011; Lapointe & Barbeau, 2015). Il est donc nécessaire d’avoir 
recours à des doses plus importantes de floculant à base d’amidon que de PAM pour permettre une 
performance similaire (Gaid & Sauvignet, 2011; Lapointe & Barbeau, 2015). Ceci étant dit, aucune 
étude portant sur l’impact d’une floculation avec un polymère à base d’amidon par rapport à un 
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APAM sur la progression de pertes de charge de filtres granulaires n’a été relevée dans la littérature 
scientifique. Spécifiquement, le PAM étant une substance visqueuse et colmatante, il est d’intérêt 
de déterminer si l’utilisation des polymères à base d’amidon permet une prolongation de la durée 
des cycles de filtration, une réduction de la fréquence des lavages et par association une plus grande 
production pour une même quantité d’eau brute. Par ailleurs, aucune étude ne s’est attardée à la 
robustesse de l’étape de filtration granulaire lors d’exportation de polymère à base d’amidon par 
rapport à un PAM. 
3.2 Objectifs 
L’objectif principal de ce projet est de comparer, à l’échelle du laboratoire, les effets de l’utilisation 
du polymère anionique à base d’amidon Hydrex-3842 (H3842) en floculation de l’eau potable à 
ceux du APAM Hydrex-3551 (H3551) sur l’étape de filtration granulaire. 
Les objectifs spécifiques du mémoire sont les suivants : 
1. Déterminer si l’utilisation de H3842 permet de réduire le caractère colmatant d’une eau 
coagulée, floculée et décantée comparativement à l’utilisation de H3551. 
2. Déterminer si l’utilisation de H3842 permet de réduire la progression des pertes de charge 
en filtration granulaire comparativement à l’usage de H3551. 
3. Évaluer la performance de l’utilisation de H3842 sur la qualité de l’eau filtrée en 
comparaison à l’utilisation de H3551.  
3.3 Hypothèses 
Les hypothèses se résument comme suit : 
1. L’utilisation de H3842 pour la floculation de l’eau améliore l’indice de filtrabilité de l’eau 
coagulée, floculée et décantée à l’entrée de filtres granulaires en comparaison à l’utilisation 
de H3551. 
Cette hypothèse peut être vérifiée en laboratoire à l’aide d’essais de filtrabilité sur des 
membranes de 0,45 µm de porosité.  




Cette hypothèse peut être démontrée en laboratoire à l’aide d’essais de filtration 
granulaire sur une période de 6 h en utilisant des mini-colonnes de filtration. 
3. L’utilisation de H3842 produit des flocs de plus petite taille en comparaison au H3551 et 
un volume de flocs moins important. 
Cette hypothèse peut être vérifiée en laboratoire à l’aide d’un appareil permettant de 
compter le nombre de flocs et déterminer leur taille. 
4. L’utilisation de H3842 n’affecte pas la qualité de l’eau et n’altère donc pas la désinfection 
par rayonnement ultraviolet (UV) de l’eau filtrée. 
Cette hypothèse peut être démontrée en laboratoire à l’aide d’un turbidimètre, d’un pH-
mètre, d’un compteur des particules, d’un analyseur de COD et d’un spectrophotomètre en 
mesurant respectivement la turbidité, le pH, le nombre de particules, la concentration en 
COD et l’absorbance UV à l’affluent et à l’effluent des mini-colonnes de filtration.  
5. L’utilisation de H3842 n’affecte pas la biostabilité de l’eau filtrée.  
Cette hypothèse peut être vérifiée en laboratoire avec des mesures de CODB à l’effluent 
des mini-colonnes de filtration. 
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CHAPITRE 4 MÉTHODOLOGIE 
Ce chapitre porte sur la démarche expérimentale du présent projet de recherche. Cette étude a été 
réalisée à l’échelle laboratoire à l’aide d’un montage pilote.  
4.1 Prétraitements chimiques 
Les essais ont été réalisés dans le but d’évaluer le potentiel colmatant d’une eau floculée à l’aide 
d’un polymère biosourcé par rapport à un polymère à base de polyacrylamide. Deux types de 
polymères anioniques ont été testés dans le cadre de ces essais, soit un floculant biosourcé à base 
d’amidon de pomme de terre (Hydrex-3842) et un polyacrylamide (Hydrex-3551). Le polymère 
biosourcé Hydrex-3842 (ci-après amidon, polymère vert ou polymère biosourcé) possède un poids 
moléculaire élevé et une faible densité des charges comparativement au polyacrylamide Hydrex-
3551 (ci-après PAM) qui possède un poids moléculaire plus élevé et une faible densité des charges. 
Les solutions de polymères ont toujours été préparées 2 à 3 heures avant la réalisation des essais.  
Les caractéristiques des eaux étudiées ont été sélectionnées pour imiter des eaux clarifiées à la 
sortie d’un procédé Actiflo®, c’est-à-dire une faible turbidité et une faible concentration en COT. 
Le dosage de floculant de type PAM utilisé dans ces procédés compacts est typiquement de 0,3 
mg/L et la concentration résiduelle de floculant à l’eau clarifiée est typiquement inférieure à 0,05 
mg/L. Toutefois, un surdosage ou un problème d’opération peut survenir lors du traitement. Il est 
possible qu’une dose non négligeable de polymère soit acheminée vers les filtres. Afin de simuler 
des conditions sous-optimales et maximiser la possibilité de distinguer des différences entre le 
PAM et l’amidon, les doses de floculant évaluées dans le cadre de ces essais sont de 0,05 mg/L, 
0,175 mg/L et de 0,3 mg/L. Par ailleurs, les pertes de charge induites par ces doses de floculant et 
les impacts sur la qualité de l’eau filtrée ont été évalués lorsque l’étape de floculation était précédée 
ou non d’une coagulation au sulfate ferrique hydraté (PIX-312, Kemira) à une dose de 0,73 mg 
Fe/L (équivalent à un dosage de 4 mg/L d’alun sec). Le sulfate ferrique a été ajouté dans le but de 
simuler une microcoagulation avant la filtration puisque les floculants sont toujours utilisés en 
combinaison avec un coagulant. Cela a pour effet d’augmenter la progression des pertes de charge 
et de mieux observer le phénomène du colmatage sur la période de 6h qui a été utilisée pour 
comparer les produits. La dose de coagulant retenue peut sembler faible à première vue. Elle a 
cependant été sélectionnée sur la base des caractéristiques des eaux brutes utilisées. En effet, les 
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eaux du réseau (déchlorées) de la Ville de Montréal ont été utilisées pour mener à bien ces essais. 
Comme elles sont faiblement turbides et peu chargées en COD, la dose de coagulant requise était 
faible et typique d’une application de filtration directe.  Le sulfate ferrique a été sélectionné plutôt 
que l’alun en raison du pH défavorable (pH 8.0) à l’usage de sels d’aluminium. La Figure 4.1 
résume le plan expérimental. 
 
 
Figure 4.1 : Prétraitements chimiques évalués 
4.2 Caractéristiques physico-chimiques des eaux 
Les caractéristiques physico-chimiques des eaux étudiées (eaux distribuées déchlorées, eaux 
coagulées et/ou floculées et eaux filtrées) ont été évaluées lors de la réalisation de chacun des essais 































Tableau 4.1 : Caractérisation des paramètres physico-chimiques de l’eau brute, l’eau coagulée et/ou floculée et l’eau filtrée   
Paramètres Méthodes (références) Appareils 
Turbidité Méthode 2320 B 
(American Public Health Association (APHA), American 
Water Works Association (AWWA), & Water Environment 
Federation (WEF), 2012) 
HACH® 2100N 
pH Méthode 4500 H+B  
(American Public Health Association (APHA) et al., 2012) 
Fisher Scientific™ accumet™ AB15 Basic 
Carbone organique dissous (COD) Méthode 5310 (Échantillon filtré sur 0,45 μm) 
(American Public Health Association (APHA) et al., 2012) 
SieversTM M5310 C Laboratory TOC Analyzer de 
GE Water & Process Technologies 
Carbone organique dissous 
biodégradable (CODB) 
Différence entre le COD initial et le COD résiduel après 30 
jours d’incubation. Inoculum: eau brute  
(Servais, Billen, & Hascoet, 1987) 
SieversTM M5310 C Laboratory TOC Analyzer de 
GE Water & Process Technologies 
Absorbance UV à 254 nm Méthode 5910 B  
(American Public Health Association (APHA) et al., 2012) 
HACH® DR 5000 ou Varian Cary® 100 UV-Vis 
Compte de particules Tel que défini par le fournisseur Dynamic Particle analyzer (DPA 4100) 
(Brightwell Technologies inc.) 
Chlore résiduel total Méthode 4500-Cl G ((American Public Health Association 
(APHA) et al., 2012)) 
Colorimètre portable HACH® (Pocket 
Colorimeter™ II, Chlorine (Free and Total) 
Fer total  MA.200-Met 1.1  
(Centre d’expertise en analyse environnementale du Québec 
(CEAEQ), 2012) 
ICP-OES iCAP 6000 de ThermoFisher 
Nébuliseur : CETAC 5000 
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4.2.1 Eau déchlorée  
Afin d’éviter que la présence de chlore résiduel fausse la comparaison des polymères, l’eau du 
réseau de distribution de la ville de Montréal a été déchlorée à l’aide d’une très faible concentration 
de bisulfite de sodium (Fisher ScientificTM, CAS : 7631-90-5). Ce produit a été sélectionné pour la 
facilité de sa manutention et puisqu’il présente un risque relativement faible pour la santé humaine 
(Gouverment du Canada, 2013). La concentration résiduelle de chlore total visée après d’ajout du 
produit était ≤ 0,05 mg Cl2/L. Le bisulfite de sodium a été ajouté au réservoir d’eau distribuée 
(1850 L) selon un ratio massique de 1,25 pour 1 en fonction de la concentration de chlore total 
mesurée. À la suite du dosage de bisulfite de sodium, le réservoir a été agité manuellement pendant 
environ 5 minutes. Les caractéristiques physico-chimiques de l’eau après l’étape de déchloration 
(avant la coagulation et la floculation), ont été caractérisées lors de chacun des essais (Tableau 4.2). 
Tous les essais ont été menés à une température constante d’environ 21oC. L’eau avant traitement 
est faiblement turbide (~ 0,2 UTN) et présente une concentration en COD faible (2,1 mg C/L). Il 
est à noter que les écarts-types présentés au tableau 4.2 sont le reflet de la variabilité saisonnière 
de la qualité des eaux considérant que l’étude s’est déroulée sur une période de plusieurs mois. 
Globalement, la qualité de l’eau était stable pendant l’étude. 
Tableau 4.2 : Caractéristiques physico-chimiques de l’eau déchlorée 
Paramètres Valeur moyenne ± Écart-type 
Température (°C) 20,75 ± 0,68 
Turbidité (UTN) 0,200 ± 0,034 
COD (mg C/L) 2,10 ± 0,18 
CODB (mg C/L) < 0,15 
Absorbance UV (cm-1) 
SUVA (L/mg*m) 
0,025 ± 0,006 
0,84 ± 0,25 
pH 7,7 ± 0,2 




4.3 Montage expérimental 
Les essais ont été réalisés à l’aide d’un montage pilote opéré dans les laboratoires du CREDEAU. 
Le coagulant a été dosé dans les eaux préalablement déchlorées à l’aide d’une pompe péristaltique 
(P-01). Après 45 secondes de temps de contact, les eaux coagulées ont été acheminées par une 
pompe péristaltique (P-02) dans un bécher de 300 ml sur une plaque agitatrice (Fisher ScientificTM, 
modèle 11-500-49S) agité à l’aide d’un barreau magnétique d’une longueur de 1 po (25,4 mm) à 
vitesse moyenne (6). La dose de floculant testée a été injectée à l’aide d’une pompe seringue (P-
03) (Cole Palmer®, modèle UZ-74905-39) dans le même bécher (300 ml) que les eaux coagulées 
et les eaux furent floculées pour une période d’une minute. L’eau floculée a ensuite été pompée 
vers les filtres bicouches (P-04 et P-05). Deux colonnes de filtration granulaire (écoulement 
gravitaire) en PVC de 1,25 po (3,175 cm) de diamètre (F-01 et F-02) garnies de 20 cm de sable de 
silice (D10 = 0,4 mm) et 40 cm d’anthracite (D10 = 1 mm, CU = 1,3) ont été opérées à une vitesse 
de 10 m/h (132 ml/min). Des courbes de granulométrie des matériaux filtrants ont été réalisées 
avant la mise en route du montage (Annexe A). Les colonnes de filtration utilisées ont été conçues 
pour une perte de charge admissible de 100 cm. La valeur totale de L/D10 était de 900, légèrement 
sous la valeur suggérée de 1000 pour un filtre bicouche rapide (Kawamura, 2000), mais les valeurs 
de Dcolonne/D10 étaient supérieures à 30 pour minimiser les effets de paroi (Tableau 4.3).  










Sable 0,4 200 500 31,8 79,4 1,11 
Anthracite 1,0 400 400 31,8 31,8 2,77 
 
4.3.1 Essais de filtration 
Avant la réalisation de chacun des essais, les pompes ont été calibrées et un rétro-lavage des filtres 
d’une durée de 8 minutes à 40% d’expansion a été effectué. Lorsque la solution de polymère était 
prête, les pompes étaient mises en marche dans l’ordre suivant : P-02, P-04 et P-05. Lorsque la 
perte de charge initiale était atteinte, environ 20 cm d’eau, la pompe P-01, si l’essai était avec 
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coagulant, et P-03 étaient mises en marche. La mise en marche de P-03 marquait le début de l’essai. 
Pendant la première demi-heure de l’essai, la turbidité était mesurée et la perte de charge était notée 
(augmentation de la tête d’eau en cm), le plus fréquemment possible. Par la suite, cela était 
accompli à un intervalle de 30 minutes, et ce, jusqu’à la fin de l’essai. Des traits à chaque cm à 
partir de la base étaient inscrits sur les colonnes. Ainsi, les pertes de charge étaient mesurées 
visuellement, à la hauteur de la tête d’eau. De plus, lors des essais, trois échantillons d’eau filtrée 
et deux échantillons d’eau floculée à l’entrée des colonnes étaient prélevés afin de mesurer le COD, 
le CODB, le pH, l’absorbance UV, le fer total et de compter le nombre de particules. Lors des 
essais, une seule colonne était en marche. Les échantillons d’eau à l’entrée des colonnes ont été 
prélevés avant V-04 lorsque F-01 était utilisée et avant V-06 lorsque F-02 était utilisée (Figure 4.2). 
Le temps maximal alloué pour les essais était de 6 h tandis que la perte de charge maximale tolérée 
était de 100 cm. La fin de l’essai de filtration fut dictée par le premier point de consigne (temps ou 
perte de charge atteinte). L’ensemble des essais a été répété en duplicata.  
4.3.2 Essais de filtrabilité 
Dans le but de comparer le caractère colmatant des polymères et de confirmer les résultats obtenus 
en filtration granulaire, des essais de filtrabilité ont été effectués pour chacun des prétraitements 
(Figure 4.1). La méthode utilisée pour mesurer l’indice de filtrabilité est similaire à celle 
développée par C. Desjardins et al. (2002). Cependant, le volume prélevé était de 300 ml et la 
pression était de 508 mm de mercure (20 po Hg). L’eau déchlorée, coagulée et floculée a été 
prélevée et filtrée sur une membrane en polyéthersulfone d’une porosité de 0,45 µm et d’un 
diamètre de 47 mm (PALL®, Supor®-450) préalablement rincée avec 1 L d’eau MilliQ®. La 
mesure du temps requis pour filtrer chaque tranche de 50 ml, pour un volume total de 300 ml, a été 
notée. Pour chaque prétraitement étudié (Figure 4.1), les essais ont été répétés de 4 à 8 reprises. 
L’indice de filtrabilité avec le volume de 200 ml a tout de même été calculé. 
4.4 Analyses statistiques 
Une analyse statistique factorielle ANOVA (type de polymère, dosage de polymère, présence ou 
absence de coagulant) a été réalisée pour déterminer si les valeurs étaient statistiquement 
différentes pour chaque prétraitement sur les données expérimentales suivantes : enlèvement de fer 
total, indice de filtrabilité, progression de pertes de charge, taille et  volume des flocs, pH à l’entrée 
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des filtres, enlèvement de particules, différence de concentration en COD et d’absorbance UV entre 


































Figure 4.2 Schéma complet du montage 
R-01 
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CHAPITRE 5 RÉSULTATS ET DISCUSSION 
 Ce chapitre porte sur les résultats obtenus lors des essais et sur la discussion de ceux-ci en lien 
avec objectifs présentés à la section précédente. La première section informe sur les conditions 
d’opération, la seconde porte sur les essais de filtrabilité, la troisième résume les essais de filtration 
granulaire et l’aspect qualité des eaux filtrées est présenté en quatrième lieu. 
5.1 Dosage de polymères 
Tel que mentionné précédemment, les doses de polymères ont été choisies théoriquement dans le 
but de simuler une perte de traitement, c’est-à-dire voir ce qu’il se passe en aval du prétraitement 
chimique, dans les filtres granulaires, dans les pires circonstances. Les conditions de traitement 
étaient donc sous optimales et il y avait exportation de polymère. Dans le but de comparer l’impact 
de cette exportation sur la performance des filtres, les doses massiques des polymères évaluées 
étaient identiques.  
Sans ajout de coagulant dans l’eau, l’augmentation de la dose de polymère n’a pas eu d’impact 
significatif statistiquement sur l’efficacité moyenne des filtres granulaires pour l’enlèvement du fer 
total (Figure 5.1 a, b et c) puisqu’il y avait peu de fer dans l’eau brute (Figure 5.2), en moyenne 
16,7 ± 5,0 μg/L. Néanmoins, il est possible de remarquer que l’efficacité est légèrement plus élevée 
pour le PAM. En effet, des études précédentes ont démontré que pour obtenir une efficacité 
similaire, la dose de polymère à base d’amidon doit être supérieure à celle du PAM (Gaid & 
Sauvignet, 2011; Lapointe & Barbeau, 2015).  
Avec un ajout de coagulant correspondant à 0,73 mg Fe/L dans l’eau, il est possible de déterminer 
qu’une dose de 0,05 mg/L de polymère n’a pas d’impact sur l’efficacité des filtres granulaires pour 
l’enlèvement du fer total, mais que l’augmentation de la dose de polymère (PAM ou amidon) 
diminue la rétention du fer. Cependant, cet effet n’était pas statistiquement significatif bien que la 
tendance soit discernable sur la Figure 5.1 d, e et f.  
À la Figure 5.3, on présente les concentrations de fer à l’entrée des filtres lors des différents essais 
avec coagulation + polymère. Les concentrations de fer donnent une mesure indirecte de la quantité 
de flocs présents à l’entrée des filtres. Or, nous avons noté que les concentrations de fer étaient plus 




comme les pompes d’injection ont été calibrées avant chaque essai et les débits injectés ont été 
calculés (± 9%) à partir des volumes restant dans la bouteille de coagulant et du temps des essais, 
nous sommes d’avis que cette différence est plutôt le résultat de l’interaction des polymères avec 
le coagulant. En effet, il a été observé que des flocs décantaient dans les tubes en amont des filtres 
qui amenaient l’eau floculée vers les filtres. Nous soupçonnons que la décantation était plus 
importante lors de l’utilisation du PAM ce qui expliquerait un plus faible apport en fer (et donc en 
flocs) lors des essais avec le PAM. Cet enjeu sera rediscuté un peu plus loin dans la section portant 
sur la caractérisation des flocs. 
 
Figure 5.1 : Enlèvement de fer total pour l’eau brute (EB) seulement (a), l’eau brute avec coagulant 
(EB + Fer) (d) et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + 
PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère à base d’amidon (EB 
+ Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f)
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Figure 5.2 : Concentration de fer total dans l’eau à l’entrée des filtres granulaires à l’eau brute (EB) (a) et dans l’eau brute avec différents 
dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) (b) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) (c) 
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Figure 5.3 : Concentration de fer total dans l’eau à l’entrée des filtres granulaires avec ajout de coagulant seulement (EB + Fer) (a) et 
dans l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique avec coagulant (EB + Fer + PAM) (b) ou de polymère à base 
d’amidon avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (c)
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5.2 Indice de filtrabilité 
L’indice de filtrabilité consiste à mesurer le temps requis pour un filtrer un volume de 200 ml. Ce 
temps est ensuite divisé par le temps équivalent pour filtrer 200 ml d’eau ultra-pure. Les résultats 
des essais de filtrabilité des divers prétraitements chimiques étudiés indiquent qu’en comparaison 
au PAM, l’utilisation du polymère à base d’amidon permet de diminuer l’indice de filtrabilité (IF) 
de 27%, 39% et 38% lorsqu’il est employé sans coagulant pour des doses de polymère de 0,05 
mg/L, 0,175 mg/L et 0,3 mg/L respectivement (Figure 5.4). De plus, il est possible de déterminer 
que l’ajout de 0,73 mg Fe/L multiplie l’IF par un facteur de 3 à 4 pour chacun des floculants. 
Toutefois, en présence de coagulant, en comparaison au PAM, l’amidon permet de réduire l’IF de 
7%, 16% et 47% pour les doses de 0,05 mg/L, 0,175 mg/L et 0,3 mg/L respectivement.  
L’ajout de courbes de tendances sur les valeurs moyennes d’IF de chaque prétraitement permet de 
supposer la linéarité (y = ax + b) des valeurs moyennes d’IF (y) en fonction de la dose (x) pour le 
PAM (R2 = 98,9%), l’amidon (R2 = 98,7%) et l’amidon avec coagulant (R2 = 97,2%). En ce qui 
concerne le PAM avec coagulant, la courbe qui correspond le mieux est polynomiale du second 
degré (R2 = 99,8%) (Figure 5.5). Sans ajout de coagulant, l’IF d’une eau ayant une dose de 0,05 
mg/L à 0,3 mg/L de polymère à base d’amidon n’est pas statistiquement différent à l’IF d’une eau 
sans polymère. En ce qui concerne le PAM, l’IF est statistiquement différent pour les 
concentrations de 0,175 mg/L et de 0,3 mg/L. Avec un ajout de fer, l’IF d’une eau ayant une dose 
de 0,05 mg/L de polymère PAM n’est pas statistiquement différent à l’IF d’une eau sans polymère, 
mais il l’est pour les doses de 0,175 mg/L et de 0,3 mg/L de PAM et pour 0,3 mg/L d’amidon. De 
plus, l’IF des eaux avec une dose de 0,3 mg/L de PAM et de 0,3 mg/L d’amidon sont 
statistiquement différents l’un de l’autre, le PAM produisant une eau plus colmatante.  
L’IF est calculé à partir du temps de filtration d’un volume de 200 ml d’eau. Toutefois, à dose égale 
(0,05 mg/L, 0,175 mg/L et 0,3 mg/L), avec ou sans ajout de coagulant, en comparaison au PAM, 
l’amidon a pour effet de diminuer le temps de filtration peu importe le volume filtré (50 à 300 ml) 
(Figure 5.6). L’ajout de 0,05 mg/L de PAM ou d’amidon a peu d’influence sur le temps de filtration. 
La différence est plus flagrante avec des doses de 0,175 et 0,3 mg/L. Pour la dose de 0,175 mg/L, 
le temps moyen de filtration est 18% plus élevé avec le PAM et en ce qui concerne la dose de 0,3 




De plus, il est possible de constater que sans ajout de coagulant la relation entre le temps de 
filtration et le volume filtré est plutôt linéaire jusqu’à un volume d’environ 200 ml, valeur à laquelle 
l’IF est calculé (Figure 5.6).  
 
Figure 5.4 : Indice de filtrabilité (200 ml, 20 po Hg) de l’eau brute (EB) seulement (a), l’eau avec 
coagulant (EB + Fer) (d) et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique 
(EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère à base 
d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f) 
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Figure 5.5 : Courbes de tendances des valeurs moyennes d’indice de filtrabilité (volume de 200 ml, 
sous une pression de négative de 20 po Hg) de la Figure 5.4 
Quoi qu’il en soit, la conclusion à tirer de cette section est qu’en comparaison au PAM, le floculant 
à base d’amidon permet de réduire l’IF moyen (200 ml) et le temps de filtration moyen d’un volume 
d’eau coagulée, floculée et décantée allant de 50 à 300 ml avec une dose de polymère de 0,05 à 0,3 
mg/L et un ajout de fer de 0 ou 0,73 mg Fe/L. De plus, l’indice de filtrabilité est largement influencé 
par la présence de coagulant. C’est donc l’interaction coagulant-polymère qui semble colmater la 
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Figure 5.6 : Temps de filtration moyen sur membrane de 0,45 µm à 20 po Hg de l’eau brute (EB) floculée avec le PAM (a), l’amidon 
(b) et de l’eau coagulée (Fer) et floculée avec le PAM (c) et l’amidon (d) (les barres d’erreur représentent les valeurs minimales et 
maximales des duplicatas)
Calcul de l’IF 
Calcul de l’IF 
Calcul de l’IF 
Calcul de l’IF 
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5.3 Pertes de charge en filtration granulaire 
5.3.1 Pertes de charge initiales 
La perte de charge initiale dans les colonnes a varié de 17,5 à 21,5 cm lors des essais. Les valeurs 
de perte de charge initiale obtenues avec les équations 2.9, 2.11, 2.14 et 2.16 sont donc plus élevées 
que les valeurs réelles en utilisant les valeurs typiques pour les coefficients c, ɛ0, φ, kI et kV des 
équations empiriques prédictives des pertes de charge d’un lit propre (Tableau 5.1). Puisque les D10 
des matériaux, l’épaisseur des couches, la température et la vitesse de filtration étaient connus, cela 
implique que les valeurs réelles de ɛ0 et φ sont probablement plus élevées et/ou celles de kI plus 
faibles que les valeurs typiques utilisées. La variable kV a peu d’influence dans ce cas-ci, quelques 
millimètres seulement.  
Tableau 5.1 : Pertes de charge initiales à 20°C en fonction des valeurs typiques (Tableau 2.3) 
Média 
H0 selon  
Darcy-Hazen 
H0 selon  
Carman-Kozeny 
H0 selon  
Rose 
H0 selon  
Ergun 
Sable 0,21 – 0,22 m 0,23 – 0,62 m 0,27 – 0,58 m 0,22 – 0,43 m 
Anthracite 0,07 m 0,04 – 0,22 m 0,05 – 0,16 m 0,12 – 0,40 m 
Total 0,28 – 0,29 m 0,27 – 0,84 m 0,32 – 0,74 m 0,34 – 0,83 m 
Valeurs 
typiques 
c = 123 – 125 
 
Sable :  
ɛ0 = 0,40 – 0,47  
φ = 0,7 – 0,8 
Anthracite :  
ɛ0 = 0,47 – 0,6  
φ = 0,46 – 0,6 
Sable :  
ɛ0 = 0,40 – 0,47  
φ = 0,7 – 0,8 
Anthracite :  
ɛ0 = 0,47 – 0,6  
φ = 0,46 – 0,6 
Sable :  
ɛ0 = 0,40 – 0,47 
kI = 110 – 115  
kV = 2 – 2,5 
Anthracite :  
ɛ0 = 0,47 – 0,6 
kI = 210 – 245  
kV = 3,5 – 5,3 
 
Plusieurs raisons pourraient expliquer le fait que la perte de charge initiale est légèrement plus 
élevée pour les essais où l’amidon est employé comme floculant (19,5 à 21,5 cm) que ceux avec le 
PAM (17,5 à 19,6 cm) (Figure 5.7 et Figure 5.10). D’abord, les essais de filtration dans les filtres 




floculant. La première a été utilisée pour les essais avec eau brute (EB), EB + PAM, EB + fer + 
PAM et pour des essais avec ajout de coagulant seulement (Fer). La seconde a servi pour les essais 
avec EB + amidon, EB+ fer + amidon et des essais avec ajout de coagulant seulement (Fer). Ces 
deux colonnes possèdent différentes prises d’échantillonnage, tamis et vannes. La variabilité des 
matériaux utilisés est un autre facteur. Les rétro-lavages peuvent également avoir eu un impact sur 
la variation des valeurs de pertes de charge initiales, puisqu’ils ont été accomplis manuellement 
dans des colonnes ayant un faible diamètre (31,75 mm). Bref, ce sont deux montages différents et 
il existe une variabilité qui est de l’ordre de 2 cm et c’est pour cette raison qu’on s’intéressera ici à 
la progression des pertes de charge (en cm/h). Il est posé que la perte de charge initiale n’a pas 
d’influence sur le taux de progression des pertes de charge considérant les faibles différences 
mesurées.  
5.3.2 Progression des pertes de charge sans ajout de coagulant 
À première vue, sans ajout de coagulant, il n’y a pas vraiment de différence entre les progressions 
des pertes de charge dans un filtre granulaire bicouche pour une eau avec une dose de PAM ou 
d’amidon (Figure 5.7 a et c). En agrandissant les figures, il est possible de remarquer que les pertes 
de charge obtenues avec les eaux ayant une dose de PAM progressent plus rapidement que celles 
avec les eaux ayant une dose d’amidon (Figure 5.7 b et d). En fait, lorsque le polymère utilisé est 
à base d’amidon, il ne semble pas y avoir d’impact sur les pertes de charge pour les concentrations 
de 0,05 et 0,175 mg/L. Pour une concentration de 0,3 mg/L, la progression des pertes de charge 
avec l’amidon est diminuée de presque la moitié en comparaison au PAM (Figure 5.8). La zone 
grise représente les valeurs sous le seuil de détection visuelle. Ce dernier est de 0,5 cm pour une 
période de 6 h donc 0,083 cm/h. Les valeurs de progression de pertes de charge dans les filtres 
granulaires pour les eaux avec ajout de PAM sont toutes au-dessus de cette zone, mais avec 
l’amidon, seule la valeur de 0,3 mg/L est hors de la zone.  
Les essais de filtration dans les filtres granulaires bicouches ont été accomplis sur une période de 
6 mois (septembre 2016 à février 2017). En 2016 (essais avec eau brute (EB), fer seulement (EB + 
Fer), PAM seulement (EB + PAM) et PAM avec ajout de coagulant (EB +Fer + PAM)), la turbidité 
à l’eau brute était de 0,165 ± 0,005 UTN, alors qu’en 2017 (essais avec amidon seulement (EB + 




0,009 UTN. En ce qui concerne la turbidité à l’effluent des filtres granulaires, avec polymère 
seulement, l’efficacité d’enlèvement est inférieure à 20%, mais il est possible de remarquer qu’elle 
est légèrement plus élevée avec le PAM. Peu importe la dose ou le polymère utilisé, la turbidité à 
l’eau filtrée est inférieure à celle de l’eau brute reliée à l’essai après environ 1h (Figure 5.9). 
Globalement, ces résultats indiquent que le PAM cause légèrement plus de colmatage que 
l’amidon. Cependant, en absence de coagulant, les deux polymères causent tous deux très peu de 




Figure 5.7 : Pertes de charge dans les filtres granulaires pour l’eau brute (EB) avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB 
+ PAM) (a1 et a2) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) (b1 et b2) (les figures a2 et b2 sont des agrandissements des figures 
a1 et b1 respectivement et les barres d’erreur représentent les valeurs minimales et maximales des duplicatas)  
























































































Figure 5.8 : Progression des pertes de charge dans les filtres granulaires avec l’eau brute (EB) (a) et avec l’eau brute avec différents 
dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) (b) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) (c) (la zone grise représente les 
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Figure 5.9 : Turbidité à l’eau filtrée (EF) et enlèvement de turbidité dans les filtres granulaires pour l’eau brute (EB) avec différents 
dosages de polyacrylamide anionique (PAM) (a et c) ou de polymère à base d’amidon (Amidon) (b et d) (les barres d’erreur représentent 
les valeurs minimales et maximales des duplicatas)
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5.3.3 Progression des pertes de charge avec ajout de coagulant 
Lorsque du coagulant est ajouté, mise à part la dose de 0,05 mg/L de polymère, l’augmentation des 
pertes de charge est plus importante lorsque le polymère utilisé est le PAM. Les résultats 
démontrent que les pertes de charge dans le filtre avec le PAM progressent environ 2 fois plus 
rapidement qu’avec le polymère biosourcé pour une dose de 0,175 mg/L et environ 5 fois plus 
rapidement pour une dose de 0,3 mg/L. De plus, il est possible de remarquer un effet dose-réponse 
avec les doses de PAM à l’entrée des filtres. Du côté de l’amidon, la progression est plutôt 
semblable, peu importe la dose de polymère dans l’eau à l’entrée du filtre (Figure 5.10 et Figure 
5.11). Dans certains cas, l’écart-type est élevé. Plusieurs raisons peuvent expliquer cela. D’abord, 
pour obtenir une perte de charge admissible de 100 cm avec les colonnes disponibles au laboratoire, 
la tête d’eau au-dessus du média devait être de 65 cm. Lorsque la valeur de la tête d’eau n’est pas 
égale ou supérieure à la valeur de la perte de charge admissible, les chances d’embolie dans les 
filtres sont plus importantes. En effet, il y avait quelques petites bulles d’air sur les parois et dans 
le média pour la plupart des essais, mais pour certains essais le volume d’air dans le filtre était plus 
important. De plus, lors des essais avec PAM des « mud balls » d’anthracite étaient visibles dans 
le filtre lors des lavages. Le PAM semble s’adsorber plus fortement sur les matériaux que le 
polymère à base d’amidon. Cela pourrait peut-être être expliqué par le potentiel zêta des flocs. 
Aucune mesure de potentiel zêta n’a été effectuée lors des essais. 
Du côté de la turbidité, avec un ajout de coagulant de 0,73 mg Fe/L, la turbidité à l’effluent est 
sensiblement la même avec une concentration de 0,05 mg/L de PAM ou de polymère à base 
d’amidon malgré le fait que la turbidité de l’eau brute était plus élevée lors des essais avec le 
polymère à base d’amidon (Figure 5.12). L’efficacité d’enlèvement avec cette dose de polymère à 
base d’amidon diffère donc peu de celle sans polymère (+0,3% ± 2,7%), mais avec le PAM elle est 
légèrement plus faible (-5,7% ± 1,3%). Par contre, avec une dose de 0,175 mg/L de PAM, la 
turbidité à l’eau filtrée est plus élevée que l’eau brute pour les 4 premières heures et avec la dose 
de 0,3 mg/L de PAM, elle le reste tout au long de l’essai. Avec le polymère à base d’amidon, la 
valeur de la turbidité à l’eau filtrée descend sous la valeur de celle de l’eau brute après 1 h seulement 
pour une dose de 0,175 mg/L et après environ 2,5 h pour la dose de 0,3 mg/L. Il est intéressant de 




(Figure 5.12 a) et qu’il y a fluctuation de la turbidité à l’eau filtrée avec la dose de 0,3 mg/L 
d’amidon en présence de coagulant (Figure 5.12 b).  
 
Figure 5.10 : Perte de charge dans les filtres granulaires pour l’eau brute (EB) avec ajout de 
coagulant pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + Fer + PAM) 
(a) ou de polymère à base d’amidon (EB + Fer + Amidon) (b) (les barres d’erreur représentent les 
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Figure 5.11 : Progression des pertes de charge dans les filtres granulaires pour l’eau brute (EB) avec ajout de coagulant seulement (EB 
+ Fer) (a) et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique avec coagulant (EB + Fer + PAM) (b) ou de polymère 
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Figure 5.12 : Turbidité à l’eau filtrée (EF) et enlèvement de turbidité dans les filtres granulaires pour l’eau brute (EB) avec ajout de 
coagulant (Fer) avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + Fer + PAM) (a et c) ou de polymère à base d’amidon (EB + 
Fer + Amidon) (b et d) (les barres d’erreur représentent les valeurs minimales et maximales des duplicatas)  
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5.3.4 Taille et volume des flocs 
Des essais de floculation lestée antérieurs menés à la CICEP avaient permis de conclure qu’en 
présence de microsable (4 g/L), le PAM forme des flocs de diamètre moyen significativement plus 
gros (p < 0,01) que le polymère H3842 à base d’amidon pour une dose équivalente en termes 
d’abattement de turbidité (0,4 mg PAM/L versus 2 mg H3842/L)(Lapointe & Barbeau, 2016). Dans 
le cadre de la présente étude, les résultats obtenus lors des essais de filtration granulaire pour 
atteindre les objectifs de ce mémoire ne permettent pas de conclure qu’une concentration de 0,05 
à 0,3 mg/L de PAM forme de plus gros flocs en comparaison au polymère à base d’amidon. Les 
conditions de coagulation et de floculation n’étaient pas optimales. Les résultats obtenus 
démontrent que sans ajout de coagulant, le diamètre moyen basé sur le nombre des flocs (DN) et le 
diamètre moyen basé sur leur volume (DV) ne sont pas significativement différents (Figure 5.13 a, 
b et c et Figure 5.14 a, b et c). Le DN se calcule en sommant les produits de chaque particule détectée 
avec son diamètre et en divisant par la suite par le nombre total de particules (Équation 5.1)(T. E. 
Ball, 2008). Le DV se calcule en deux étapes. D’abord, il faut sommer le volume total (Vtotal) des 
particules détectées et ensuite diviser par le nombre total de particules pour obtenir le volume 
moyen (Vmoyen) (Équation 5.2). Puis, il faut calculer le diamètre équivalent d’une sphère de ce 
Vmoyen (Équation 5.3)(T. Ball, Carrière, & Barbeau, 2011; T. E. Ball, 2008). Le paramètre DV est 
l’indicateur le plus souvent utilisé pour la caractérisation d’une eau floculée (T. Ball et al., 2011; 
Matsui & Tambo, 1991; Wiesner, O'Melia, & Cohon, 1987). 
Équation 5.1 :  
𝐷𝑁 =  
1
𝑛




Où n est le nombre de particules détectées par ml, di le diamètre de la i
ème de la particule (μm) et i 
l’incrément. 
Équation 5.2 : 
𝑉𝑚𝑜𝑦𝑒𝑛 =  
1
𝑛

















Équation 5.3 :  





Avec ajout de coagulant, le DN et le DV des flocs obtenus avec le floculant à base d’amidon sont 
plus grands que ceux des flocs obtenus avec le PAM (Figure 5.13 d, e et f et Figure 5.14 d, e et f). 
Comparativement aux DN des flocs avec PAM, les DN des flocs avec le polymère à base d’amidon 
sont statistiquement différents pour une dose égale. En ce qui concerne le DV, seulement les doses 
de 0,175 mg/L et 0,3 mg/L sont statistiquement différentes d’un polymère à l’autre. Il semble y 
avoir un effet dose-réponse avec le DV du polymère à base d’amidon qu’on ne remarque pas 
nécessairement avec celui du PAM.  
Le volume des flocs a été calculé en fonction du nombre de particules détectées et leur diamètre. 
Le volume de flocs produit avec le PAM est moins important que celui produit avec le polymère à 
base d’amidon. Cependant, à dose égale, seulement les valeurs obtenues avec coagulant et 0,3 mg/L 
de polymère sont statistiquement différentes (Figure 5.15). La différence entre les volumes pourrait 
peut-être s’expliquer par le fait que la concentration de coagulant à l’entrée des filtres était plus 
faible lors des essais avec le polymère de PAM en raison de la déposition accrue dans les conduites 
en amont du filtre sur le montage. En effet, on s’attendait plutôt à ce que le PAM forme des flocs 
plus volumineux que l’amidon, ce qui ne fut pas le cas. Par conséquent, il ne nous est pas possible 
de conclure que la progression accrue des pertes de charge lors de l’utilisation du PAM soit due à 
la formation de plus gros flocs qui colmatent plus rapidement en surface des filtres. Nos résultats 
suggèrent (mais ne peuvent conclure définitivement) que l’interaction floculant-coagulant-milieu 






Figure 5.13 : DN des flocs à l’entrée des filtres granulaires avec l’eau brute (EB) seulement (a) et avec coagulant (EB + Fer) (d), pour 
l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou 
de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f) 
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Figure 5.14 : DV des flocs à l’entrée des filtres granulaires avec l’eau brute (EB) seulement (a) et avec coagulant (EB + Fer) (d), pour 
l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou 
de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f) 
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Figure 5.15 : Volume de flocs à l’entrée des filtres granulaires avec l’eau brute (EB) seulement (a) et avec coagulant (EB + Fer) (d), pour 
l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou 
de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f)
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5.4 Impact du type de polymère sur la qualité de l’eau 
5.4.1 Acidité (pH)  
Le pH à l’entrée des filtres diminue légèrement avec un ajout de coagulant. Toutefois, les valeurs 
ne sont pas statistiquement différentes lors des essais au PAM vs amidon (Annexe B). 
5.4.2 Enlèvement de particules  
En ce qui concerne les particules, dans quelques cas lorsque le PAM est utilisé, la concentration à 
la sortie du filtre (C) est supérieure à la concentration à l’entrée de celui-ci (C0). De ce fait, le ratio 
(C/C0) est supérieur à 1. Il est possible de constater que ce n’est pas le cas pour le polymère à base 
d’amidon. Seule la dose de 0,05 mg/L de polymère sans coagulant est statistiquement différente 
(Annexe C).   
5.4.3 Carbone organique dissous, absorbance UV et SUVA 
En 2016, lors des essais, la concentration en COD était de 1,95 ± 0,07 mg C/L et l’absorbance UV 
(254 nm) était de 0,020 ± 0,002 cm-1, alors que la concentration en COD était de 2,21 ± 0,14 mg 
C/L lors des essais en 2017 et l’absorbance UV était de 0,030 ± 0,002 cm-1. Ainsi, une analyse sur 
la différence entre l’entrée et la sortie des filtres a été menée plutôt qu’une analyse sur la valeur à 
l’effluent.  
Sans coagulant, les valeurs de COD de la dose de 0,3 mg/L sont statistiquement différentes. Les 
valeurs obtenues à la sortie du filtre sont supérieures à celles de l’entrée pour le polymère à base 
d’amidon (augmentation moyenne de 0,05 mg C/L), alors que l’inverse est observé avec le PAM 
(réduction moyenne de 0,04 mg C/L). Avec coagulant, ce sont les valeurs des doses de 0,05 et 
0,175 mg/L qui sont statistiquement différentes. Les valeurs obtenues à la sortie du filtre sont 
supérieures à celles de l’entrée pour le PAM (augmentation moyenne de 0,05 mg C/L et 0,00 mg 
C/L respectivement), alors que l’inverse est observé avec le polymère à base d’amidon (réduction 
moyenne de 0,09 mg C/L pour les deux doses). Considérant la précision d’une mesure de COD 
(0,07 mg C/L), les différences sont négligeables (Figure 5.16). 
Une analyse similaire a été faite avec les valeurs d’absorbance UV et les valeurs n’étaient pas 




calculées à l’eau filtrée (Annexe E). Les valeurs sont toutes inférieures à 2 L/mg*m. On peut donc 
conclure qu’une grande fraction de la matière est hydrophile non humique avec une faible 
absorbance UV, une faible demande en chlore et un faible potentiel de formation de THM (United 
States Environmental Protection Agency (USEPA), 2012). 
  
Figure 5.16 :  Différence entre la concentration de carbone organique dissous (COD) de l’entrée et 
la sortie des filtres granulaires pour l’eau brute (EB) (a), l’eau brute avec coagulant (EB + Fer) (d) 
et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement 
(b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) 
seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f) 
5.4.4 Carbone organique dissous biodégradable (CODB) 
Lors des essais, seulement une valeur de CODB à l’eau filtrée était supérieure à 0,15 mg/L sur 44 
valeurs mesurées pour le polymère à base d’amidon et trois valeurs étaient supérieures à 0,15 mg/L 
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mg/L (zone grise), soit la concentration maximale acceptable proposée pour qu’une eau traitée soit 
considérée biologiquement stable et non favorable à la prolifération bactérienne dans un réseau 
chloré (Servais, Barillier, et al., 1995; Servais, Laurent, & Randon, 1995) (Figure 5.17). Il n’y a 
donc pas de relargage significatif de CODB. 
 
Figure 5.17 : Concentration de carbone organique dissous biodégradable (CODB) à l’eau filtrée 
(EF) pour l’eau brute (EB) (a), l’eau brute avec coagulant (EB + Fer) (d) et pour l’eau brute avec 
différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB 
+ Fer + PAM) (e) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant 
(EB + Fer + Amidon) (f) (la zone grise représente les valeurs sous 0,15 mg/L) 
5.4.5 Bilans de masse sur le carbone organique 
Des bilans de masse sur le COD et sur le CODB ont été effectués lors de cinq essais : coagulant 
seulement et 0,3 mg/L de polymère (PAM ou Amidon) avec et sans coagulant (Tableau 5.2). Des 
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filtres et ceux de l’eau de rétro-lavage. Une valeur sous 100% indique que du carbone est resté dans 
le filtre après le rétro-lavage (ou qu’il a été biodégradé dans le filtre), alors qu’une valeur au-dessus 
de 100% indique que la quantité de carbone dans l’eau à la sortie du filtre additionnée à celle de 
l’eau de rétro-lavage est plus importante que la quantité de carbone à l’entrée du filtre. Cela 
implique que le filtre contenait du COD. Alors que les bilans sur le COD bouclent à ± 10%, ceux 
de CODB bouclent à ± 87%, en raison de l’imprécision des mesures. Un seul bilan a été accompli 
par prétraitement chimique. Il est difficile de tirer des conclusions avec un seul résultat. De plus, il 
est possible qu’une contamination ait eu lieu lors des manipulations pendant l’essai où le bilan de 
masse a été fait. Pour le bilan avec la dose de 0,3 mg/L de PAM, la concentration en CODB dans 
le composite de sortie était de 0,28 mg/L. Cette valeur est élevée en comparaison aux valeurs 
moyennes de CODB à l’eau traitée obtenues lors des autres essais avec PAM (Figure 5.17). 
Globalement, cette investigation indique que la majorité du carbone organique se retrouve dans 
l’effluent des filtres. Considérant les faibles dosages de polymère (encore plus faibles si exprimés 
en carbone), il n’est pas possible d’évaluer le devenir du polymère dans les filtres sur la base d’un 
bilan de masse sur le carbone. 
Tableau 5.2 : Bilans de masse de COD et CODB 
Prétraitement 
chimique 









0,3 mg/L PAM 101% 10% 110% 168% 19% 187% 
0,3 mg/L Amidon 89% 15% 104% 79% 25% 104% 
Fer 86% 5% 91% 71% 2% 73% 
Fer + 0,3 mg/L PAM 79% 16% 95% 72% 6% 78% 







Des mesures de COD et CODB ont été prises le 9 juin 2016 dans des solutions de 2 mg/L de 
polymère (PAM et Amidon) préparées avec de l’eau MilliQ® (Tableau 5.3). Les résultats de COD 
indiquent que le polymère à base d’amidon activée est composé de 24,5 % de COD, et le PAM 
41,5 %. Il est à noter que même avec une concentration de 2 mg/L de polymère (PAM ou Amidon) 
il n’y a pas de relargage significatif de CODB. 








Eau MilliQ® 0,15 - 0,04 
Eau MilliQ® + 2 mg/L d’Amidon 0,64 24,5% 0,09 
Eau MilliQ® + 2 mg/L de PAM 0,98 41,5% 0,07 
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CHAPITRE 6 CONCLUSION ET RECOMMANDATIONS 
Le présent projet avec pour but de comparer, à l’échelle du laboratoire, les effets de l’utilisation du 
polymère anionique à base d’amidon Hydrex-3842 (H3842) en floculation de l’eau potable à ceux 
du polymère anionique APAM Hydrex-3551 (H3551) sur l’étape de filtration granulaire lorsque le 
traitement est sous optimal et qu’il y a exportation de polymère dans les filtres bicouches en aval. 
Les objectifs du projet ont permis de valider ou infirmer les hypothèses de recherche posées.  
1. Déterminer si l’utilisation de H3842 permet de réduire le caractère colmatant d’une 
eau coagulée, floculée et décantée comparativement à l’utilisation de H3551. 
L’hypothèse que l’utilisation d’un polymère biosourcé à base d’amidon pour la floculation de 
l’eau potable améliore l’indice de filtrabilité de l’eau coagulée, floculée et décantée à l’entrée 
de filtres granulaires en comparaison à l’utilisation d’un PAM a été validée. Les essais de 
filtrabilité ont permis de conclure qu’une dose de H3842 (polymère à base d’amidon) allant de 
0,05 à 0,3 mg/L dans une eau coagulée, floculée et décantée, avec ou sans ajout de fer, permet 
de réduire le caractère colmatant de celle-ci en comparaison à un même dosage de H3551 
(PAM). En effet, le temps de filtration sur les membranes de 0,45 μm de porosité était réduit et 
l’indice de filtrabilité était moins élevé pour chacune des doses comparées.  
2. Déterminer si l’utilisation de H3842 permet de réduire la progression des pertes de 
charge en filtration granulaire comparativement à l’usage de H3551. 
L’hypothèse selon laquelle l’utilisation d’un polymère vert à base d’amidon permet de réduire 
la progression des pertes de charge dans un filtre granulaire a été validée. Pour tous les 
prétraitements étudiés, à l’exception de la combinaison de 0,05 mg/L de polymère avec 
coagulant, la progression des pertes de charge a été réduite en utilisant le polymère biosourcé 
en comparaison au PAM. Dans le cas de la dose de 0,05 mg/L, il est probable que la durée de 
l’essai (6h) a limité la possibilité de détecter cet effet. 
L’hypothèse concernant la taille des flocs et leur volume a été, quant à elle, infirmée. En effet, 
le polymère à base d’amidon a produit des flocs de plus grande taille en comparaison au PAM 
et leur volume était plus important. Toutefois, la concentration en fer dans l’eau à l’entrée des 
filtres était plus élevée lors des essais avec le H3842 qu’avec le H3551 et des flocs ont décanté 




produits avec le PAM aient été plus gros en réalité, mais que le compteur de particules n’ait pu 
les détecter en raison de leur décantation dans les tubes en amont des filtres. 
3. Évaluer la performance de l’utilisation de H3842 sur la qualité de l’eau filtrée en 
comparaison à l’utilisation de H3551.  
Les essais ont permis de conclure sur la qualité de l’eau coagulée, floculée et décantée et sur 
celle de l’eau filtrée pour les différents prétraitements.  
En comparaison au PAM, l’utilisation du polymère biosourcé a eu comme impact de réduire 
d’environ 5% l’efficacité d’enlèvement de turbidité sans ajout de coagulant (un effet 
négligeable), mais de l’améliorer d’environ 20% avec ajout de coagulant. L’interaction entre 
le polymère, le coagulant et le média granulaire semble différente pour le polymère à base 
d’amidon et le PAM. 
Le compte de particules a permis de démontrer qu’il y a eu une percée lors de quelques essais 
avec le PAM. Cela n’a pas été observé avec le polymère à base d’amidon. Cela pourrait être 
expliqué par les pertes de charge plus élevées dans le filtre avec le PAM.  
Les résultats de l’enlèvement de COD ont permis de conclure qu’il n’y avait pas d’impact sur 
le COD à l’eau filtrée suite au dosage de polymère en amont des filtres. La dose maximale (0,3 
mg/L) représente environ 0,12 mg C/L pour le PAM et environ 0,07 mg C/L pour le polymère 
à base d’amidon. Comme une fraction du polymère est retenue dans les filtres, l’impact à l’eau 
filtrée est nécessairement difficile à discerner considérant la précision d’une mesure de COD 
(0,07 mg C/L). 
L’hypothèse concernant l’utilisation de H3842 n’affectant pas la désinfection par rayonnement 
ultraviolet (UV) de l’eau filtrée a été validée. En effet, la différence d’absorbance UV entre 
l’entrée et la sortie des filtres granulaires est négligeable et statistiquement non différente d’un 
polymère à l’autre. 
L’hypothèse concernant la biostabilité de l’eau filtrée a été validée. Les valeurs de CODB 
étaient en majeure partie inférieures à 0,15 mg C/L pour les deux polymères. Cependant, 




être tirée de ces résultats mis à part que les deux polymères semblent avoir un impact marginal 
sur la biostabilité de l’eau filtrée.  
Recommandations et perspectives 
 Les résultats ont démontré que le polymère biosourcé H3842 permet de réduire la 
progression des pertes de charge en filtration granulaire en comparaison au PAM H3551. 
Il serait intéressant de connaître l’impact de son utilisation en filtration membranaire. 
 Malgré le fait que les résultats aient démontré que le polymère H3842 permet de réduire la 
progression des pertes de charge en filtration granulaire, le montage et les rétro-lavages des 
mini-colonnes de filtration n’étaient pas optimaux. Des essais à l’échelle réelle avec des 
rétro-lavages optimaux permettraient de démontrer l’impact plus précisément. 
 Le coagulant utilisé lors des essais était à base de fer. Il serait intéressant de vérifier si un 
coagulant à base d’aluminium permettrait de tirer les mêmes conclusions. 
 Les deux polymères étudiés possèdent des poids moléculaires différents et des charges 
différentes. Il est possible que l’énergie de mélange requise pour optimiser la floculation 
soit différente pour les deux polymères. Il serait intéressant de vérifier cela et l’impact que 
cela pourrait engendrer. Il est également recommandé dans des essais futurs que les 
polymères soient dosés dans un réacteur parfaitement mélangé se déversant dans la tête 
d’eau du filtre. Ceci permettrait d’éviter la déposition de polymère dans les conduites en 
amont du montage. 
 Le suivi du potentiel zêta des flocs n’a pas été fait lors des essais. Il serait intéressant de le 
mesurer en temps réel lors des essais afin de vérifier s’il y a inversion des charges. Cela 
apporterait plus d’information sur l’interaction entre le polymère et le coagulant et ce qui 
se passe dans le filtre. Les résultats de ce projet pointent vers le fait que l’interaction 
coagulant-polymère-matériau filtrant est déterminante pour expliquer le colmatage accru. 
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ANNEXE A – GRANULOMÉTRIE DES MÉDIAS 
 
 Tableau A.1 : Granulométrie des médias 
Maille  







 Poids retenu 
(g) 
 Poids retenu 
(%) 
2,5 0 0 0,07 0,035 
1,25 0 0 59,8638 29,935 
0,63 17,2993 8,261 138,4742 69,245 
0,25 192,1021 91,732 1,4431 0,722 
0,16 0,0150 0,007 0,0087 0,004 
0,106 0 0 0,0146 0,007 
0,08 0 0 0,0055 0,003 
< 0,08 0 0 0,0967 0,048 











ANNEXE B – PH À L’ENTRÉE DES FILTRES 
 
Figure B.1 : pH à l’entrée des filtres avec l’eau brute (EB) seulement (a), eau brute avec coagulant (EB + Fer) (d) et pour l’eau brute 
avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère 
à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f)  
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ANNEXE C – ENLÈVEMENT DE PARTICULES 
 
Figure C.1 : Enlèvement de particules (C/C0) dans les filtres en fonction du temps pour l’eau brute avec différents dosages de 
polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (a) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (c) ou de polymère à base d’amidon (EB + 
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ANNEXE D – ABSORBANCE UV 
 
Figure D.1 : Différence d’absorbance ultraviolette (ABS. UV) à 254 nm entre l’entrée et la sortie des filtres granulaires pour l’eau brute 
(EB) (a), l’eau brute avec coagulant (EB + Fer) (d) et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) 
seulement (b) et avec coagulant (EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant 
(EB + Fer + Amidon) (f) 
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ANNEXE E – SUVA 
 
Figure E.1 : SUVA (254 nm) de l’eau filtrée (EF) à la sortie des filtres granulaires pour l’eau brute (EB) (a), l’eau brute avec coagulant 
(EB + Fer) (d) et pour l’eau brute avec différents dosages de polyacrylamide anionique (EB + PAM) seulement (b) et avec coagulant 
(EB + Fer + PAM) (e) ou de polymère à base d’amidon (EB + Amidon) seulement (c) et avec coagulant (EB + Fer + Amidon) (f) 
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